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Cette premiere partie de mon document d’'HDR a pbjectif de rappeler le contexte
dans lequel mes travaux de recherche en écotogieoke sont déroulés, ceci dans le but
d’aider au diagnostic de la contamination chimighele la toxicité des milieux aquatiques
d’eau douce. Ensuite, les principaux travaux meseés I'espece modéleGammarus
fossarum seront présentés autour de quatre grandes pdttiés, les principaux papiers sur

lesquels repose ce document seront présentés.

Les milieux aquatiques sont reconnus pour étreéteptacle ultime de nombreux
contaminants organiques et inorganiques, d’origiarelle et anthropique. La récente prise
de conscience de l'importance et de la fragilités déens et services écologiques que
procurent les écosystemes a I'Homme a eu pour qaesée la volonté d’'une gestion plus
raisonnée des ressources. Cette volonté a notamroentluit a I'émergence de
réglementations nationales et européennes, tellesle programme d’enregistrement des
substances chimiques, REACH, et la directive catmel'eau, DCE. Ces réglementations
conduisent au développement d’outils prédictf(iori) de I'impact des contaminants et de
diagnostic & posterior) de la contamination chimique et de la toxicités dailieux
aquatiques, avec une ambition forte de prédire mudmle risque écotoxicologique de ces
milieux. Dans tous les cas, le développement deappsoches et outils reposent d’'une part
sur la description, la caractérisation et la forsaion des liens entre causes et effets, c’est-a-
dire entre la contamination chimique et les répsnsimlogiques observées aux niveaux
moléculaires et individuels, et d’autre part sextrapolation et I'interprétation de ces effets
toxiques a des échelles biologiques écologiquerperiinentes, que sont les populations et
les communautés.

La compréhension et la caractérisation fiablesagobsition des organismes vivants
aux polluants chimiques sont aujourd’hui de vastemmps d’investigation scientifique, mais
eégalement de réflexions et démarches controver3@egefois, le niveau de contamination
dans le biote (organismes vivants) est reconnu connme approche pertinente et est de plus
en plus préconisée au sein méme de la |égislation.

En conditions controlées de laboratoire, reposant’gtilisation de concentrations fortes, le

probleme de la bio-disponibilité est limité. Pamséquent, une caractérisation simple des
niveaux de contamination des milieux d’expositicrmet le plus souvent de valider une
exposition croissante et d’établir une relation ed&ponse avec les effets observés. En

milieux naturels, la caractérisation des niveaurxgosition auxquels sont soumis les
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organismes est beaucoup plus délicate. Pour de neambcomposés hydrophobes, les
méthodes analytiques disponibles en routine ne giéent pas de détecter et quantifier de
facon fiable ces composés dans I'eau. De plus, ddende prélévement n’intégre pas la
variabilité des teneurs en contaminants au courteimps. Enfin, malgré I'utilisation récente
de nouvelles méthodes (échantillonneurs passitsg(S.auridsen, 2005; Vraret al, 2005),

la caractérisation chimique des compartiments enmementaux que sont l'eau et le
sédiment permet, sous certaines conditions, d’'évales sources et les niveaux de
contamination des milieux, mais ne rend pas cordptéexposition réelle des organismes a
ces contaminants. En effet, ces méthodes n’intégran la notion de bio-disponibilité. Dans
un contexte de caractérisation de la toxicité diéigum, |'utilisation du biote dans le suivi de
la contamination chimique des milieux est aujound’ine approche pertinente. Elle permet
(1) de répondre aux limites de quantification destaminants souvent observées avec l'eau,
(2) d’intégrer la contamination au cours du temipsrgin (3) de caractériser la fraction bio-
disponible des contaminantse. la fraction dite toxique (Andra¢t al, 2004; Narbonne
2000). Toutefois, comme pour tout processus biglogi I'interprétation des teneurs en
contaminants dans les organismes est sujette aieufa de confusion d’origine biotique
(espece, taille, sexe, statut reproducteur, hestde vie) et environnementale (source de
nourriture, température). L'impact de ces factedgsconfusion complique les comparaisons
spatio-temporelles et l'interprétation des teneers contaminants observées dans les
organismes, imposant des contraintes fortes suwoleditions de mise en place des études en
chimie environnementale, comme la période de pe@hé@nt des organismes (ROCCH, ancien
RNO piloté par Ifremer). Plus récemment, le déve@pent et le déploiement
d’expérimentationsn situ (biomonitoring actif par encagement d’organismasjecu une
attention toute particuliere, permettant de coupietérét d'utiliser le biote comme matrice
pour I'analyse chimique et une méthode contrél@xmbsition sur le terrain. Cette approche
permet notamment de maitriser les facteurs biosigiselection d’organismes calibrés et
contréles), et par conséquent de faire une congmrdiable des teneurs observées dans le
temps et I'espace. Cette problématique a constihe part de mes activités de recherche

durant mes années a Irstea et sera présentéeaddaswment.

L’étude de l'impact des contaminants et de leuqués environnemental s’appuie
essentiellement sur l'utilisation d’espéeces ditesxp (génétiquement standard), dont le

maintien et la production en laboratoire sont pefaent maitrisés, comme la daphnie
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Daphnia magnale chironomeChironomus ripariudes amphipodeslyalella aztecaou les
poissons comme®anio rerio et le Medaka. L'intérét des biotests de laboratoéside dans
I'utilisation de conditions standards (températé@eairage, nourriture, etc...) permettant de
limiter la dérive de la sensibilité de ces biotest®tre reproductible et par conséquent
conduire a une comparaison fiable des données udgettans le temps et entre laboratoires.
L'utilisation d’organismes dont le cycle de vie pstfaitement contrélé permet également de
construire des modéles de dynamiques de populatiehsainsi ouvre la possibilité
d’extrapoler les effets observés au niveau indieidet de prédire I'impact potentiel sur le
maintien de la population (Loped al, 2005 ; Billoiret al, 2007 ; Penet al, 2006). Les
conditions de réalisation de ces biotests ne péemtetpas de répondre au réalisme
environnemental car (1) les méthodes de prélevesmdes échantillons environnementaux
sont peu représentatifs des milieux, (2) la valiigbides facteurs environnementaux
(température, dureté et pH) joue un role clef subibdisponibilité et donc la toxicité des
contaminants et (3) les espéces utilisées comme [@ant souvent peu pertinentes vis a vis
des organismes présents dans nos écosystemesm@es dnt conduit a la mise en place de
facteurs de sdreté sur les normes de qualité emeraentales définies a partir de ces

biotests, afin de protéger au mieux les milieuxagiquies.

Les approches de bio-indication basées sur latateides communautés ont prouvé
leur utilité pour décrire I'état d’'un écosysteme raettre en évidence leur dégradation.
Cependant, elles se montrent moins pertinentes igeutifier les causes et les modalités de
cette perturbation, conditions nécessaires pourmidze en ceuvre de programmes
d’aménagement et de restauration des milieux agjuei La structure d’'une communauté est
influencée par de nombreux facteurs (habitat, ailes) et processus (compétition, espéces
invasives) qui opéerent a différentes échelles dgpseet d’espace. L’identification des causes
de perturbations observéssitu sur les communautés d’'un écosysteme, et en pasticle
la pression liée a des facteurs de stress d’origmmique, impose d’établir et quantifier si
possible les relations existantes entre causeffats elans le milieu. Pour cela, il s’avere
incontournable de réduire la complexité du systémadogique observeé, en revenant a un
« systéme biologique » de niveau d’organisationnsi@levé : I'organisme, notamment via
I'utilisation de biomarqueurs, de traits de vieoatd’expérimentationg situ (encagement).
Dans une analyse de I'impact écologique de polstidiffuses, van Straalen et van Gestel

(2008) soulignent ainsi I'importance et I'intérée dnettre en place un cadre d’évaluation
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multidimensionnelle pour discriminer les effets d& pollution d'autres facteurs de
perturbations. De la méme facon, Chapman (200Ggaéowayet al (2006) rappellent qu’en
complément des approches écosystémiques et deechinalytique, il est indispensable
d’avoir recours a des tests (laboratoire ou teyraitilisant des niveaux d’organisation
biologique moins complexes (sub-individuel et indiuel) afin d’établir de facon plus fiable
la toxicité des contaminants présents dans ununiies travaux ont notamment donné lieu a
la mise en place d’indicateurs.e( Biomarker Response Index ; Haggetr al, 2008)
permettant d’évaluer I'impact chimique des miliegyr I'état de santé d’organismes
sentinelles. Si lintérét de ces outils moléculairecellulaires et physiologiques
(biomarqueurs) pour diagnostiquer la toxicité delenx aquatiques n’est plus a démontrer
(Haggeret al 2008, Dagninaet al 2007, Viarengaet al 2007, Chapman 2007), leur utilisation
a une échelle régionale et nationale reste tredpeealoppée en milieu continental. Une des
principales limites est l'utilisation de populat®maturelles et par conséquent; (1) la
difficulté d’obtenir la ou les especes sentinepesir lesquelles les méthodes de mesure des
biomarqueurs sont disponibles. En effet, et comnaent aux milieux coétier-marins, il est
difficile de disposer d’'une espece sentinelle riépatans I'ensemble des cours d’eau ; (2) la
difficulté de connaitre le passé des organismdsmmmoent pour les espéces mobiles (sont-ils
représentatifs du milieu étudié ?) et d’appréhemliesieurs facteurs biotiques, comme I'age,
le statut reproducteur ou leur état nutritif, cammour influencer le niveau de nombreux
biomarqueurs et (3) la modulation d’'un grand nomiigeces biomarqueurs renseigne peu,
voire pas du tout, sur I'impact de ces polluantged échelles biologiques plus élevées
(individu, population), informations aujourd’hui dispensables pour permettre de bonnes
évaluations des risques écotoxicologiques. En,dffgilisation d’organismes autochtones ne
permet pas aisément d’accéder a des variablesgimoles qui jouent un role clef dans la
dynamique démographique des populations, commeutaies la croissance, le taux
d’alimentation ou la reproduction.

Les approches d’expérimentatidn situ (organismes encagés) sont aujourd’hui
reconnues pour améliorer la capacité a faire e distre causes et effets dans les études de
terrain (Craneet al, 2007). Ces méthodologies permettent de coupdearitage d’'une
exposition directement dans le milieu, intégranhsail’effet des nombreux facteurs
environnementaux influencant la toxicité des muig¢température, pH, dureté et modulation
des teneurs en contaminants au cours du tempgsjiksdtion d’organismes dits « calibrés »,

c'est a dire ayant les mémes caractéristiques (&g, nutritionnel, statut reproducteur,
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etc...), provenant d’élevages de laboratoire ou d’population naturelle contrdle (Libet

al., 2007). Ainsi ce type d'approche permet d’appnélee la mesure de biomarqueurs en
réduisant l'impact des facteurs de confusion diogg biotique, alors qu’ils posent
classiguement problemes pour l'interprétation dessures réalisées sur des organismes
autochtones. De plus, ces approches permettenidééétdes milieux ou I'organisme d’intérét
n'est pas présent et, contrairement aux étudeamatir les populations et les communautés,
de se focaliser sur I'impact des contaminants pitésest limiter les effets liés a I'habitat.
Enfin, I'encagement d’organismes permet d'utiliskss traits d’histoire de vie qui
caractérisent la dynamique des populations de d®sp (survie, croissance, taux
d’alimentation et reproduction), comme marqueurs tdeicité des milieux. Ainsi,
I'extrapolation de ces effets individuels dans desdeles de dynamique des populations
permet d’inférer I'impact au niveau de la populatiet donc la possibilité d’améliorer les
évaluations des risques écotoxicologiques des umili@outefois, si les expérimentatioms
situ permettent d’observer les effets biologiques désoi une exposition plus réaliste sur le
plan environnemental, l'interprétation fiable de maodulation des marqueurs mesurés
(biomarqueurs et traits de vie) en terme de pré&sdacontaminants et de toxicité des milieux
se confronte encore a certains verrous scientisigda effet, pour atteindre cet obijectif, il est
indispensable de connaitre et de pouvoir prédirgal@abilité naturelle de chacun de ces
marqueurs en lien avec les variables environneresn@n contrélables (température, dureté,

etc..).

Dans la continuité de mes travaux de thése etbbdednc en milieu marin (que je ne
présenterai pas dans ce document), mes questionmecterche se sont continuellement
organisées autour d'un objectif : mieux comprendrecaractériser la contamination bio-
disponible des milieux aquatiques et sa toxicisbei®e vis-a-vis des invertébrés. En d’autres
termes, étre capable d’interpréter de facon fitdbkeneur en contaminant dans un organisme
en terme de contamination bio-disponible du miliainsi que traduire la modulation de
marqueurs (sub-individuels et individuels) en tedBeoxicité liée a cette contamination. Par
conséquent, les travaux et les développements’guengnés ces dernieres années ont été
construits et structurés autour de I'expérimentaitiositu. En effet, cette approche me parait
étre incontournable et la plus pertinente pour mépe a mes objectifs : pouvoir discriminer
les effets liés a la présence de polluants de mEtant de I'impact de facteurs de confusion

(biotiques et abiotiques). Ce choix m’a conduitiiser une espece d’invertébré pouvant étre
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utilisée aussi bien en laboratoire (développeméntaéidation des marqueurs) que sur le
terrain (encagement), mais surtout dont le rélesdarfonctionnement des écosystémes et sa
pertinence en écotoxicologie étaient avéreés.

L’amphipode Gammarus fossarumsur lequel les questions scientifiques et levauia
présentés dans ce document ont entierement étébopgpes, est une espece largement répartie
en France et en Europe (Zivic et Markovic 2007esEune espéce qui forme des populations
de trés fortes densités, pouvant atteindre plusienitliers d’individus au rh Ce sont des
déchiqueteurs, se nourrissant préféerentiellemeria aeatieére détritique et sont la source de
nourriture de nombreuses especes de poissonsouentj un role essentiel dans le bon
fonctionnement des écosystemes puisqu’ils ont Ua odef dans la décomposition et
I'incorporation du matériel organique terrestre slém réseau trophique aquatique et dans la
redistribution de la matiere et de I'énergie. Enfes gammares et en particul@r fossarum
sont de bons indicateurs de la santé des miliewatages d’eau douce. De par leur
sensibilité a la pollution chimique, ils sont és et recommandés par de nombreuses
équipes d’écotoxicologie (revue de Kuetzal, 2010), et ceci aussi bien pour les études en
laboratoire (Leroy et al., 2010) que sur le ter@nhirlinget al, 2005). Enfin, de nombreux
marqueurs ont été développés chez cet organisnai(diveau de l'individu avec le suivi de
la croissance (Romaat al, 2007), du taux de reproduction (Cold et Forli2304), de
I'alimentation (Maltbyet al, 2002) et du comportement pré-copulatoire (Wetttal, 2001) ;

(2) au niveau physiologique avec des mesures datilons énergétiques (Maltby, 1992), de
respiration (Kedward®t al, 1996) et du maintien de ’homéostasie (i.e.orégulation)
(Feltenet al, 2008) ; (3) au niveau cellulaire avec I'étudarsimalies gonadiques (Schirling
et al, 2006) et enfin (4) au niveau moléculaire avecmasure de biomarqueurs de
neurotoxicité ie., activité enzymatique des cholinestérases) (Mghén et al, 2000), et de

perturbations endocriniennase(, titration de vitellogénine) (Gagrm al, 2005).

Volontairement, je n'ai pas souhaité structurerdogument en respectant I'ordre
chronologique avec lequel mes activités de recleemft été menées. J'ai souhaité faire
ressortir les grandes questions autour desqueklsstravaux se sont organisés, avec pour but
de proposer des méthodes permettant de mieux cadrgret diagnostiquer la contamination
chimique et la toxicité des milieux aquatiques.Hljéxtif est de disposer d'outils permettant
d’établir, en milieux naturels, des relations desss a effets, ceci dans le but d’améliorer

I'évaluation de leurs risques écotoxicologiques.pramiére partie de ce document présente
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I'intérét de I'expérimentatiom situ comme une approche pertinente pour la caractémnseat

la comparaison fiable des niveaux de contaminatiordisponible des milieux. La seconde
partie consiste en une synthése des travaux mengdgdéveloppement, ou le cas échéant
I'amélioration des méthodes de mesure de biomargqueutraits de vie proposés comme
marqueurs de toxicité. Pour les biomarqueurs, qetde se focalisera sur la nécessité de
mieux comprendre et caractériser lI'impact de fastephysiologiques sur le niveau de
réponses de ces marqueurs, afin d’en améliorerolevgir discriminant vis a vis des
contaminants chimiques. Ensuite, je présenteratrlesaux menés et les résultats obtenus
pour caractériser et formaliser I'impact des fartede confusion environnementaux, nous
ayant permis de proposer pour chacun des marqdéuedoppés une valeur de « référence »
et une « valeur seuil » intégrant la variabilitéunelle de ces réponses, et d’'améliorer ainsi
I'interprétation de ces marqueurs en terme de ocointion et de toxicité des milieux étudiés.
Enfin, et avant de conclure et de vous présentepérspectives de ces travaux, dans une
quatrieme partie, jaborderai les travaux portamt Bétude des liens existants entre les
réponses sub-individuelles et individuelles, darsbjéctif d'interpréter les réponses

moléculaires en terme d’effets sur les traits de vi

14



2 Indicateurs de la contamination chimique bio-disporble

15



L

2.1 Contexte

Cette partie de mon activité s’inscrit entieremeans le cadre de la réglementation, et
notamment la Directive Cadre sur 'Eau (DCE ; 2600CE)via un financement sur plusieurs
années par TONEMA (Office National de I'Eau et dddieux Aquatiques) (PC10, PC 11 et
PC12). Ce travail (contrat de Jean-Philippe Bess®)lte d’une collaboration étroite entre le
laboratoire d’écotoxicologie et le laboratoire dentie (LAMA, M. Coquery) de Irstea et a
fait I'objet du cotrat de J.P. Besse. La DCE impage états membres de I'Union Européenne
non seulement un suivi des niveaux de contaminalgshmasses d’eau, mais également d’en
rendre compte et d’assurer que le bon état chimiggemasses d’eau soit atteint pour 2015.
Ceci nécessite donc par définition la mise en pldicm réseau basé sur l'utilisation de
méthodes fiables en terme de détection des podipahtreproductibles pour la comparaison
des données dans le temps et I'espace. La listepdiisants spécifiques a suivre est
actuellement fixée a 41 substances.

Dans ce contexte, un des objectifs consiste a geotia santé humaine et celle des
ecosystemes aquatiques vis a vis de pollutionseaigt chroniques. Cet état chimique des
masses d’eau est appréhendé par la définition deasode qualité environnementale (NQE).
Une NQE est définie pour un polluant, ou groupgadiuants, comme la concentration dans
I'eau, le sédiment ou le biote qui ne doit pas @&passée afin de protéger la santé humaine et
celle des écosystemes. Un second objectif de diettetive concerne I'obligation du suivi des
tendances pour les substances prioritaires. Pdar leedirective impose que le suivi soit
réalisé sur des matrices autres que I'eau, notamimdnote (European Commission, 2008).
En effet, le biote constitue une matrice intégeatrile la contamination au cours du temps,
contrairement aux prélevements ponctuels sur I'eaibiote peut étre utilisé pour 26 des 41
substances prioritaires de la directive fille ([Btree 2008/105/EC, European Commission,
2010). De plus, les caractéristigues physico-chuesgde 12 des 15 nouvelles substances
susceptibles d’étre intégrées a la liste (Europgammission, 2012) font que le biote sera
également une matrice utilisable. Par conséquesnplbligations imposées aux états membres
via ces directives constituent un cadre légal danseletg développement d’'un réseau de
surveillance de la contamination chimique des sulests prioritaires dans le biote est devenu
pertinent. Si aujourd’hui il existe plusieurs pragmmes de surveillance en milieux marins et
cOtiers via diverses conventions internationaleg. (EDPOL, HELCOM ou OSPAR

commission), I'équivalent n’existe pas en milieuntoental.
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Deux stratégies existent pour la surveillance deolstamination chimique dans le biote.
La premiere, dite « passive », se base sur levaeént d’organismes directement dans les
milieux aquatiques (Goldberg, 1975), alors quedeoade, dite « active », fait appel a de
I'expérimentation en milieu naturel, par I'encageind organismes provenant soit d’une ou
de plusieurs populations contrdles, soit d’élevatgeaboratoire (Andradt al, 2004). La bio-
surveillance passive a été la premiére démarcheoid aue le jour, notamment en milieu
marin, avec les programmes « Mussel Watch » en Woérdu Nord et le programme
« Réseau National d’Observation », devenu récemreent Réseau d’Observation de la
Contamination Chimique du littoral : ROCCH» en FmanGoldberg, 1975 ; Borjat al,
2008 ; Claisset al, 1992). Ces réseaux de surveillance bénéficigouad’hui de plus de 20
ans d’expérience et sont basés sur le suivi deotdamination chimique de populations
naturelles de bivalves chez trois especes largemegdrties sur le littoral : une espeéece
d’huitre (Crassostrea giggset deux espéces de mouMyfilus galloprovincialiset Mytilus
eduli. L'utilisation de différentes especes nécessipeadant une inter-calibration des
résultats afin de pouvoir comparer les différenitess Ce réseau répond aujourd’hui
principalement au suivi des tendances temporekeka dontamination et non a I'obligation
concernant la conformité des milieux aquatiquesegard des NQEs. En milieu continental,
les réseaux existants sont plus récents et beaunoins développés a I'échelle du territoire.
Les deux réseaux les plus structurés en Francdesstivis de la contamination métallique
dans les bryophytes (Tilghmast al, 2009) et le plan national PCB sur le suivi de la
contamination des poissons par les PCB. Une detesirfortes de la bio-surveillance passive
tient dans la nécessité de sélectionner les stasiovies en fonction de la présence ou non de
I'espéce sentinelle et dans le choix d’'une ou quedgespeces largement et équitablement
réparties sur le territoire frangais, voire eurapée
En réponse aux limites observées avec la bio-dlaneé passive, des développements ont
été menés pour la proposition de méthodologiesaleuveillance active, ceci aussi bien en
milieu littoral que continental. En milieu marie, Réseau INtégrateur BIOlogique (RINBIO)
consiste en I'encagement de moules contréles (n@mesnance et méme age) pour une
période de 3 mois avant leur utilisation pour llgga chimique. En milieu continentale, il
n'existe pas de réseau structuré a I'échelle nalonCette méthode reste principalement
utilisée aujourd’hui dans le cadre de projets deheeche pour évaluer et comprendre la
contamination bio-disponible des milieux (Bervoetsal, 2009; Koistinenet al, 2010 ;

Neufeld, 2010), mais également pour le développéreeia validation de marqueurs sub-

17



L

individuels (Bervoett al, 2009, Reynderst al, 2008 ; Barbeet al, 2008 ; A5, A31, A38,
A39, A4l, A51) et individuels (A45). La plus-valwe I'approche active réside dans le
contrle de nombreux parametres biologiques cheprganismes encagés, connus pour étre
des facteurs de confusion dans l'interprétationmidesaux de contamination et des marqueurs
de toxicité. Parmi ces parametres biologiquesaillefmasse de I'organisme est un facteur
important. De nombreuses études ont montré unendtion des teneurs en métaux en
fonction de la taille, liée au phénoméne de dilutimologique lors de la croissance (A19 ;
Conti et al, 2008 ; Mubianaet al, 2006 ; Fialkowskiet al, 2003). A l'inverse, pour les
COMpOSESs organiques, on observe une augmentatsootedeurs, liee a I'enrichissement des
organismes en lipides au cours de leur vie (Gogsthal, 1996 ; Andralet al, 2004). Le
cycle de reproduction, plus ou moins lié aux sas@monduit a de nombreux changements
dans la composition biochimique des organismeduentant fortement leur capacité
d’accumulation (Phillips, 1986, cité par Kwahal, 2003). Chez les bivalves par exemple, la
gamétogénése s'accompagne d'une augmentation desrselipidiques et par conséquent
d’une plus grande affinité a accumuler les compaosganiques (Brunest al, 1994). Enfin,
plusieurs parameétres environnementaux constitugatedent des facteurs de confusion
rendant difficile les comparaisons inter-sites tlggeurs en contaminants observés dans les
organismes autochtones. Parmi eux, il y a bienlalrontamination et I'adaptation des
organismes a la pollution. Chégammarus pulexKhan et al. (2011) ont rapporté une
différence de contamination métalligue entre demmismes autochtones et des organismes
encagés provenant d’'un site de référence. Des statiens en meétaux plus faibles ont été
observées sur les organismes autochtones, lapsaser que ces organismes ont mis en place
des mécanismes d’adaptation a la contaminationdafiimiter leur capacité d’accumulation.
L'utilisation d'une approche active permet de cOldr la majorité de ces facteurs de
confusion, offrant ainsi une méthodologie fiablecdenparaisons inter-sites, dans I'espace et
le temps, des teneurs en contaminants dans lesismyss encagés et de répondre aux

exigences de la DCE en termes de suivi des tengance

Suite au projet PP1 et a la thése de B. Xuerebs awons développé une méthode
d’encagement chez le gammare. De plus, I'étudé&de-physiologie chez cette espéce (A19,
A25, A27, A34) nous a permis de sélectionner dgamismes en fonction de leur taille et de
leur sexe. Enfin, nous disposons depuis plusiennges d’'une population contrdle utilisée

comme source d’organismes. Par conséquent, naurstans les conditions optimales pour
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engager une étude sur la possibilité et I'intéhéhel approche de bio-surveillance active chez
cette espece d'intérét écologique. Ce travail guaitr buts (1) de répondre a une demande de
'ONEMA sur le développement d’outils pour le suidés tendances de la contamination
chimique des milieux et (2) de proposer une apmdidble pour la caractérisation chimique
des milieux, étape essentielle pour la suite de m@sux. En effet, une des limites fortes
dans la validation ou I'étude de la sensibilitébd@marqueurs ou réponses individuels comme
outils de diagnostic des milieux concerne la sélacet le choix de sites dits controles et

contaminés.

2.2 Démarche

L’encagement d’organismes controles sur le tenpaimet d’étudier les hydrosystemes
dans lesquels cette espece n’est pas présente, somaigit permet de limiter fortement
'impact de parametres biologiques sur les teneargontaminants mesurées. En effet, les
organismes proviennent de la méme population, d®td méme taille et du méme sexe, sont
alimentés de la méme facon dans le cas du gammaenfin le temps d’exposition des
organismes est similaire et contrdlé, ceci conditisaune comparaison fiable des données

entre sites et dans le temps (Bourgeeau#l, 2010; Bervoetst al, 2005).

Le premier objectif était d’évaluer la pertinendela robustesse d’'une stratégie de bio-
surveillance active aveGammarus fossarurpour suivre les tendances de la contamination
biodisponible en métaux et en composés organiqgueophobes dans les milieux
continentaux. Le deuxieme objectif était de bémegfide cette approche d’encagement pour
construire une méthodologie permettant de détemuas « valeurs seuils de contamination
bio-disponible » dans les organismes, au-dessuaqielle toute concentration mesurée est
représentative d’une contamination bio-disponiblels site d’étude. Ceci se base sur le fait,
gu’a partir d'une méthodologie d’encagement mai&ist une période d’exposition contrblée,
on peut faire I'’hnypothése que les teneurs en cantrhdans les organismes exposeés sur des
sites non soumis a des rejets anthropiques ou emuraturelles de contamination bio-
disponibles, doivent se distribuer aléatoirememdv@ud’un niveau de base (« bruit de fond »)
et suivre par exemple une loi normale en premigpatnese.

Pour répondre a ces deux objectifs, des organismaéss calibrés ont été encagés pendant

7 jours sur 27 stations de la région Rhéne-Alpesietesquels 49 contaminants (11 métaux et
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38 composés hydrophobes) ont été analysés. Lesiteété sélectionnés pour répondre a
une grande diversité en terme de taille de bassnsants, de caractéristiques physico-
chimiques (e.g. dureté, température) et de pressinthropiques.

2.3 Detail succinct des méthodes mises en place

2.3.1 Prélévement et stabulation des organismes

Les gammares ont été prélevés a « La Tour du Pime,station de référence située sur la
Bourbre, Isére (38) (Figure 1). La Bourbre est tfluent du Rhéne en amont de Lyon. Ce
cours d'eau affiche une bonne qualité de I'eaunskde données du réseau de controle de

surveillance national (RCS) ; cette station préségialement une forte densité de gammares,

compatible avec des études a large échelle.

Figure 1: A: photo de Gammarus fossarummale utilisé comme espece et organisme modeéle pder
développement d’'un indicateur de la contamination lsimique des milieux. B : site de prélevement des
organismes contrdles pour les expérimentations derrain.

Les gammares ont été prélevés a l'aide d'un figetyghe troubleau puis tamisés (mailles de 2
et de 2,5 mm) afin de séparer les individus adwtssjuvéniles. lls sont ensuite rapidement
transportés dans des glacieres au laboratoires@oit maintenus en stabulation pendant 15
jours dans des aquariums de 30 L, sous aératicstazar, a 12 0,2°C et une photopériode
de 16h de jour / 8h de nuit. Sur les deux premjmuss de stabulation, les organismes sont
progressivement acclimatés a I'eau de forage dibfwrau laboratoire. En fonction des
niveaux de dureté des sites a expérimenter, urpgrdiorganismes est acclimaté a une dureté
de 110 mg.! de CaC@ et un second & 220 m@.LCaCQ. Les gammares sont nourgsl
libitum a l'aide de feuilles d’aulnéA{nus glutinosarécoltées sur un site non anthropisé dans
les Monts du Lyonnais. Deux fois par semaine, lgamismes ont recu comme supplément

protéique des vers lyophilisés @abifex sp
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2.3.2 Sélection des sites d’études

Les sites ont été choisis parmi les stations dear¢drancais de controle de surveillance
(RCS), en concertation avec les différents gestisas impliqués dans ce projet (PC8 -

PC11) : TONEMA et I'agence de I'eau Rhone-Méditarée-Corse. Le choix des sites a
reposé sur les criteres suivants : (1) représé&ntids différents systemes hydrologiques de la
région Rhone-Alpes ; (2) une sélection de 12 stgmiori peu ou pas anthropisés et de 15
sitesa priori exposes a une contamination chimique d’origindrapique. Depuis la mise en

ceuvre de la DCE, environ 50 stations de référent&t@ sélectionnées au sein de la région
administrative Rhéne-Alpes. Ces stations sont ékssssoit comme « référence » (sans
altérations anthropiques), soit comme « référenae defaut » (soumis a des altérations
anthropiques, mais avec un trés faible impact esrcommunautés du milieu). Parmi ces
sites, 12 ont été retenus et sont présentés ddrableau 1. Pour le détail des caractéristiques
physico-chimiques, voir A52. La sélection des sitités « impactés » a été basée sur I'état des
lieux des masses d’eau réalisé pour les servicéstdeen 2003 dans le cadre de la mise en
ceuvre de la DCE. Au total 15 sites ont été retemustrant une mauvaise qualité chimique de
'eau et/ou des indices écologiques faibles. Peardites choisis, le type et lintensité des
pressions sont présentés dans le Tableau 2. Podétéél des caractéristiques physico-

chimiques, voir A52.

Sur chacun des sites retenus (Figure 2), des @masi males de taille similaire (9 £ 1 mm)
ont été exposés pour une période de 7 jours. Sultexposition, les organismes ont été
ramenés au laboratoire, comptés (pour déterminubede survie) et congelés par pool de 5
(pour les métaux) ou de 125 individus (pour les posés organiques). Sur chaque site, la
température a été enregistrée en continu a l'aidesdndes immergées. Enfin, une

caractérisation physico-chimigue des milieux arétdisée en début et fin d’exposition.

Pour chaque station, un total de 49 contaminagté aecherché dans les organismes exposés,
incluant 22 molécules inscrites sur la liste ptare de la DCE (EC, 2008) : 11 métaux (Cd,
Pb, Hg, Ni, Ag, As, Co, Cr, Cu, Se et Zn) et 38 poses organiques (log Kow > a 3),
incluant des pesticides (lindane ; hexachlorobemzen HCB ;
dichlorodiphenyltrichloroethane: DDT, des isomesesnétabolites : 2,40-DDE; 4,40-DDE +
dieldrin; 2,40-DDD; 4,40-DDD; 2,40-DDT,; 4,40-DDT) 'heptachlore et I'heptachlore
époxyde ; 7 PCB indicateurs (28, 52, 101, 118, 138, et 180) ; 4 congénéres de PBDE (47,
99, 119 et 153) et 16 HAP (naphthalene, anthracdloeranthene, benzo(a)pyrene,
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benzo(b,k,j)fluoranthenes, indeno(1,2,3-cd)pyrebenzo(g,h,i)perylene ; acenaphthylene,
acenaphtene, fluorene, phenanthrene, pyrene, l#@antifracene, benzo(e)pyrene, triphene +

chrysene, perylene et dibenzo(a)anthracene+dibeyaralracene.

Tableau 1 : Liste et caractéristiques des 12 sitespriori peu ou pas impactés

- . Rang de . Référence par

Code Riviere Nom du Site Strar?ler"" Taille® défaut P

1 | Doux Labatie d’Andaure 3 P Non

2 | Cance Saint Julien Vocance 2 TR Non

3 | Gier la Valla en Gier 3 P Non

4 | Ain Saint Maurice de Gourdans 5 G Oui

5 | Albarine Chaley 3 P Oui

6 | Mandorne Oncieu 2 TP Non

7 | Varéze Cours et Buis 2 TP Non

8 | Galaveyson Saint Clair sur Galaure 1 TR Non

9 | Drevenne Rovon 3 P Non

10 | Guiers Mort Saint Laurent du pont 3 P Oui

11 | Ardiéres Ardillats 1 TP Non

12 | Ergues Poules les Echarmeaux 1 TP Non

2 indicateur simple de classification de 'imparta d’'un cours d’eau : il démarre a la valeur 4 sdurce de
tout ruisseau. Les rangs de 1 a 3 caractériseptelés cours d'eau ou tétes de bassin. Les randsadB
caractérisent les cours d'eau les plus larges delaves.

® - indication sur la taille du cours d’eau : TPréstpetit, P = petit et G = grand.

Tableau 2 : Liste et caractéristiques des 15 sitaspriori impactés

Codd Riviére Nom du Site Aval Pressiont . Contam.lr.lant§

référence métauj pesticide autres

13 | Doux St Jean de Muzols Oui Ind, Agri, Ur

14 | Cance | Sarras Oui Ind, Urb

15 | Albarine Saint Rambert en Bugey Non Ind 1, Urb 2

16 | Veyle | Lent Non Agri 3

17 | Veyle | Servas Non Agri 3

18 | Ange Brion Non Ind 3, Urb 2

19 | Drac Fontaine Oui Ind 3

20 | Turdine| I'Arbresle Oui Ind 3, Urb

21 | Azergues Legny Oui

22 | Azergues Lucenay Oui Agri 3, Ind 2

23 | Gier Givors Oui Urb

24 | Rhéne | aval Givors Non Urb, Ind

25 | Bourbre| Pont de Cheruy Non Urb 2, ind 2

26 | Sabne lle Barbe Non Urb, Ind

27 | Ardiéreg Saint Jean d'Ardiéres oui | Agri3 ind 2[R |

1 : Les chiffres indiquent I'intensité d’impact epression : 3 = fort ; 2 = moyen ; 1 = faible.

2 : Les cellules colorées indiquent le niveau dacipde la contamination sur le milieu :
orange=intermédiaire ; jaune=moyen.

Ind : industriel ; Urb : urbain ; Agri : agricole

rouge =fprt
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Figure 2 : Situation géographique des 27 sites sétmnnés en région Rhéne-Alpes. Les sites qualifiéle
non impactés apparaissent en vert et les sites qifes d'impactés en rouge.

2.3.3 Analyse statistiqgue et modele pour déterminer lakurs seuil

Deux approches ont été développées et comparéeasant sur des hypothéses et une
description différentes des données. La premierprogpe, statistique, est basée sur
I'hypothese que les niveaux de contamination dassofganismes sont distribués selon une
loi normale uniquement sur des sites dépourvus adee tcontamination bio-disponible
naturelle ou anthropique (au-dela d’'une contanmimatie fond). Pour calculer la valeur seuil
pour un contaminant donné, les sites ont été dasag niveau de concentration croissante
dans les organismes. Puis, nous avons testé selidne des données suivait une distribution
Gaussienne, en utilisant le test de normalité dep@t-Wilk. Dans le cas contraire, le site le
plus contaminé a été retiré du jeu de données, mbrimalité testée a nouveau. Ce processus
itératif a été mené jusqu’a I'obtention d’un jeudmnées distribuées normalement. La valeur
seuil pour chaque contaminant a ensuite été détéardiomme le 98° percentile (risque de
faux négatif a 5 %) de la distribution théoriqueu§senne obtenue. La Figure 3 présente un

exemple pour la détermination de la valeur sewgcdes données obtenues pour le Cd.
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Figure 3 : Exemple de valeur seuil déterminée poute cadmium, selon la méthode statistique. Sur le
schéma de gauche sont présentées les concentratioresurées pour chaque site, triées par ordre croisst.
Les points bleus correspondent au plus grand ensetebde données qui suit une distribution Gaussienne,
représentée sur le schéma de droite. La valeur séugst calculée comme le §5° percentile de cette
distribution (ligne pointillée, figure de droite).

La seconde approche a été basée sur I'observatierleg niveaux de contamination pour
chaque compose, triés par valeurs croissantesgrguiln modéle de croissance comparable
aux modeles de croissance bactérienne : avec @se ple latence correspondant au « bruit de
fond » et une phase exponentielle correspondameaaacumulation significativement plus
forte que le bruit de fond. Ces types de modélesrdesssance bactérienne permettent de
déterminer (et d’estimer) un parametre correspandar point de rupture » entre les deux
phases, appelé icilag » (voir équation ci-dessous). Par analogie, lacentration observée
au point de rupture correspond a la concentrataril sjui permet de séparer le niveau de
contamination de « fond » d’'une concentration $icgivement supérieure a ce niveau «de
fond». C’est le modele de Baranyi (équation ci-dass Baranyet al, 1993) qui a été ajusté

a I'ensemble des données :

_ ~1+exp(u* t) + expu* lag)
| Cit))=1 C |
0910( (t)) 0910( max)+ 0910[_1+exdﬂ* t)+exp(y*|ag)*10(cmax_c")

Avec :

C(t) : concentration mesurée au site t ;

Cmax: concentration maximale estimée ;

M : taux d'accumulation estimé ;

lag : site a partir duquel I'accumulation des contamisi@ans les organismes est significative ;
Co, : concentration minimale estimée.

La Figure 4 présente un exemple, basé sur les derofitenues pour le Cd, de détermination
d’une valeur seuil a I'aide du modéle cinétiqueBdeanyi. La valeur seuil est déterminée par

la concentration estimée audag ». Les parametres du modele de Baranyi (Cmax,ag},
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Co) ont été estimés par maximum de vraisemblancejtiisant le package ndstools> du

logiciel statistique R.

Cd

0.32

Sites

Figure 4 : Exemple de valeur seuil déterminée pour le cadmiunselon I'approche cinétique (modele de
Baranyi). Sur la figure, les concentrations mesuréepour chaque site sont triées par ordre croissant.a
courbe rouge correspond a I'ajustement moyen du made de Baranyi. Les points bleus correspondent a la
phase de latence de la cinétique donc ici au «bruite fond ». La valeur seuil (caractérisée par le it
pointillé bleu) correspond a la concentration adag estimé, le point de rupture entre la phase de latee et
la phase exponentielle.

2.4 Indicateur de la contamination bio-disponible des nlieux

2.4.1 G.fossarumcomme accumulateur

La majorité des contaminants a été quantifiée dassorganismes apres 7 jours
d’exposition (Tableau 3). Les ratios obtenus entre les plusdatdes plus faibles valeurs de
concentrations observées, montrent que le gamnsarenebon accumulateur des polluants
inorganiques et organiques, remplissant ainsi deslitions préalables pour étre sélectionner
comme espece sentinelle dans le suivi de la contdion chimique (Rainbow, 2002). Seul
pour le Cu et Zn, deux éléments essentiels fortemégulés chez les gammarides, les

capacités d’accumulation sont faibles.

2.4.2 Robustesse de la méthode : impact de facteurs dp@s et abiotiques.

Les facteurs biotiques comme la taille, le sexke atatut reproducteur sont connus pour
influencer fortement le niveau de contamination plgifuants dans les organismes, via la bio-
dilution (croissance) ou la facilitation a accunmdis composés organiques (taux de lipides)
(Andral et al, 2004 ; Contiet al, 2008 ; A19 ; Mubianaet al, 2006). Le protocole

d’exposition défini pour le gammare permet d’évltenpact de ces facteurs. Contrairement a
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I'utilisation des bivalves, la possibilité de maiér la quantité et la qualité de la nourriture
donnée aux gammares constitue un atout majeuri, Aihseci aussi bien pour I'ensemble du
jeu de données ou uniquement pour les donnéesemfés aux valeurs seuils, aucune
corrélation significative n'a été observée entr@deds moyen des organismes et les teneurs

observées pour chacun des composeés recherches.

Les facteurs abiotiques, comme la température dutaté (C& et M), ne peuvent étre
contrdlés lors de I'exposition des organismes.d@daséquent, leur impact doit étre évalué et
le cas échéant intégré a la définition des valesersls. Au cours de cette étude, aucune
influence de la température (comprise entre 9 &)1 8ur les niveaux de contamination des
gammares n'a été observée, corroborant les obgmrsdaites par Blaist al. (2003) et Pellet

et al (2009 ; A30). L'impact de la dureté, notamment imss C&" et Mdf* sur la bio-
disponibilité et la toxicité des métaux est aujduudbien connu et documenté (Heijeriek

al.,, 2003 ; Lebrunet al, 2011 ; Peter®t al, 2011 ; Wright et Frain, 1981). Ces ions
interagissent aux niveaux des transporteurs iosiquEn compétition avec les ions
métalliques, jouant ainsi un réle protecteur p@srdrganismes vivants. L'impact de ces ions
sur la physiologie des organismes, en particuliela densité des sites d’échanges, a été peu
étudiée, mais semble négligeable. Ainsi, dans rtadrail, aucune relation entre la dureté et
les concentrations métalligues mesurées dans ¢Emismes exposés n'a été observée. Ces
observations sont en accord avec celles faite$plet et al. (2009 ; A30) cheéz. pulexet

Ma et al. (1999) cheZeriodaphnia dubiamontrant que I'impact de ces ions sur la capacité
physiologique des organismes a accumuler (nombreadaux ioniques) est faible, voire
négligeable. Ainsi, desC. dubia cultivées en milieu fortement et faiblement caleq
présentent les mémes capacités d’accumulatiorst lingportant de rappeler ici que, pour
notre étude, les organismes ont été acclimatésndudra jours a des niveaux de dureté
similaires a ceux des sites sur lesquels ils ostiién été exposes. Ces travaux confirment que
la méthodologie développée est robuste, reposariusilisation d’'une espéce accumulatrice
des contaminants et permettant de contrbler etdmau maximum l'impact de facteurs de
confusion (biotiques et abiotiques). Cette approdeemonitoring actif permet ainsi une
comparaison fiable, dans le temps et I'espace,ndesaux de contamination biodisponible

observés entre les sites étudiés.
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Tableau 3: Concentrations en contaminants observéechez les organismes exposés sur les 27 sites
étudiés. LQ : limite de quantification. Med, Min et Max sont respectivement les valeurs de la médiane,
minimale et maximale des concentrations mesurées.

Metals Concentration (ug g * dw) Frequency (%)

Med Min Max Max/Min LOQ

cd 022 0313 131 10.4 0.04 100
Pb 028 014 139 9.9 0.07 93
Hg 0.049 0.040 0.107 2.7 0.010 100
Ni 048 027 129 4.8 0.19 85
Ag <LQ <LQ <LQ - 0.80 0
As 162 095 272 2.9 0.20 100
Cr 048 020 106 5.3 0.20 70
Cu 721 50.7 853 A7 0.20 100
Co 032 013 0896 7.4 0.08 100
Se 205 128 258 2.0 0.40 100
Zn 69.7 495 819 16 0.80 100
Organic Concentration (ngg ' dw) Frequency
Sbeienices Med Min Moz Mmin 1o,
Hexachlorobenzene 0.5 04 100 275 0.3 41
Lindane 03 01 7.8 78.0 0.3 37
Heptachlor <lQ <lQ <lQ - 0.3 0
Heptachlor epoxide <LQ <LQ <lLQ — 0.3 0
2,4-DDE 1.0 03 106 353 03 EE
4 4-DDE + dieldrin 34 19 629 331 0.3 100
2,4-DDD <lQ <lQ <lQ - 0.3 0
4 4'-DDD 29 14 446 31.8 03 100
2,4-DDT 1.3 06 59.2 987 0.3 100
4.4-DDT 1.7 10 484 484 03 52
Naphthalene 199 85 368 43 0.3 100
Anthracene 06 03 91 91.0 0.3 41
Fluoranthene 21 07 337 481 03 96
Benzo(b,k,j) 18 04 194 485 03 96
fluoranthene
Benzo(a)pyrene 1.0 03 33 11.0 03 63
Indeno(1,2,3-cd) 09 04 48 12.0 03 59
pyrene
Benzo(gh,i) 09 03 338 12.7 0.3 63
perylene
Acenaphthylene 07 03 27 9.37 03 85
Acenaphthene 1.5 08 56 6.84 03 100
Fluorene 20 04 83 209 03 96
Phenanthrene 41 04 399 100.5 03 93
Pyrene 20 04 477 124 0.3 100
Benzo(a) 1.2 03 147 489 03 100
anthracene
Benzo(e)pyrene 07 03 57 206 0.3 70
Triphene + 17 06 238 411 03 100
chrysene
Perylene 04 03 19 7.4 03 59
DaA + DaC 09 04 26 6.84 0.3 52
CB 50 + 28 18 03 132 440 03 100
CB 52 39 19 338 17.8 03 100
CB 101 29 19 245 12.9 0.3 100
CB 118 36 10 207 20.7 03 100
CB 138 65 33 455 138 03 100
CB 153 80 41 508 124 0.3 100
CB 180 23 13 166 12.8 03 100
BDE 47 24 09 5.0 5.5 03 100
BDE 119 <lQ <LQ <lQ - 0.3 0
BDE 99 12 05 32 6.4 03 100
BDE 153 <lQ <lQ <lQ - 03 0
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2.4.3 Valeurs seuil de la contamination bio-disponible

Une fois la robustesse et la fiabilité de la méthogie proposée validée, il a été
possible d’utiliser ces données pour définir dekewsa seuils, en confrontant les deux
méthodes (statistique et mathématique) présentéesgemment. Il est important de rappeler
ici que, par « valeurs seuils », on entend toutewaau-dessus de laguelle une concentration
mesurée dans les organismes exposés peut étr@rétéer comme une contamination
significative, soit supérieure au fond « régionahesuré en I'absence de contamination du
milieu. Une valeur de contamination dans les garemaupérieure a la valeur seuil signe un
apport de contamination bio-disponible pour les mmes au niveau du site étudié. Les
valeurs seuils obtenues a partir des deux appraatrEsprésentées dans le Tableau 4. Pour
une substance donnée, la valeur seuil définie iest«dralide » lorsque (1) une valeur a pu
étre calculée avec les deux approches mises gstptistique et modélisation) et (2) lorsque
les valeurs obtenues avec les deux approchesistl#ies. Pour vérifier ce deuxiéme point,
la différence entre les deux valeurs seuils obtemaeir chaque composé a été comparée a la
concentration maximale mesurée chez les organigmesgés pour ce méme compose, a

I'aide de I'équation suivante :

_ L BBAC, ,—BBAC
Ratiodevalidité = x100
C max

Avec :

BBAC stat : valeur seuil déterminée selon I'approche statistiqu
BBAC fit : valeur seuil déterminée selon le modéle cinétique
Cmax : concentration maximale mesurée dans les organismes

Plus le ratio est faible, plus les valeurs seuiiepues pour un composé sont fiables et
pertinentes. Le Tableau 4 montre que pour 35 coégydes deux méthodes permettent de
définir des valeurs seuils pertinentes, avec un tads faible (< 0,1, c’est-a-dire inférieur a 10
% de variabilité) pour 30 d’entre eux. Les raties plus forts (0,3) ont été observés pour le
Hg et le BDE 99.
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Tableau 4: Valeurs seuils d’'une contamination bio-@ponible calculées a 'aide d’approches statistiguet
de modélisation. Les valeurs seuils sont exprimées pg.g' de poids sec pour les métaux et en ng.gle
poids sec pour les composés organiques.

Investigated substances Threshold values Threshold validity
Statistical Model Reliability Validity
approach fit ratio
Metals (ug g' dw) Cd 0.3 0.3 0.00 Valid
Fb 04 03 007 Valid
Hg 0.06 0.09 0.30 Valid
Mi 0.7 .7 000 Valid
As 25 nd nd Mot walid
Co 05 0.5 Q.00 Valid
Cr 09 nd nd Mot walid
Cu 739 nd nd Mot valid
Se 25 nd nd Mot valid
Zin B4z nd nd Mot valid
Pesticides (ng g~ * dw) Hexachlorobenzene 0.6 1.0 004 Valid
Lindane 04 0.7 004 Valid
DOTs (ng g " dw) 2.4-DDE 15 16 003 Valid
44-DDE + dieldrin 48 6.0 0,02 Valid
44.DDD i3 5.0 002 Valid
24-DDT 16 31 0.03 Valid
44.00T 28 32 001 Valid
HAPs (ng g ' dw) Naphthalene 327 nd nd Not valid
Anthracene 15 13 0oz Valid
Flusranthene a5 33 0.01 Valid
Benzo(b k filuoranthéne is 31 004 Valid
Benzo(a)pyréns 1.3 0.9 012 Valid
Indeno(1,2,3-cd)pyrene 1.7 16 0.02 Valid
Benzo(g hi)perylene 13 L1 005 Valid
Acenaphtene 2.6 27 0.02 Valid
Acenaphthylene 13 0.9 015 Valid
Fluorene 29 16 016 Valid
Phenanthrene 68 .7 0.08 Valid
Pyrene 33 3.1 0.00 Valid
Benzo{ajanthracene 22 1.8 0.03 Valid
Benzo(e)jpyrene 13 % L 0.04 Valid
Triphene + chrysene 26 29 0.01 Valid
DaA-—DaC 1.6 nd nd Mot valid
Perylene 0.3 0.6 016 Valid
PCBs (ngg ' dw) 50 +28 s 29 0.05 Valid
52 43 73 001 Valid
10 58 6.6 0.03 Valid
118 55 413 0,06 Valid
138 83 10,9 0,06 Valid
153 115 133 o4 Valid
180 i3 18 0.03 Valid
PEDEs {ng g ' dw) 47 43 nd nd Not walid
99 2.1 1.1 030 Valid

nd, not determined.

Pour 8 des composés recherchés dans les organi8sie€r, Se, Zn, naphthalene,
DaA+DaC and BDE 47), seule la méthode statistiqyeranis de définir une valeur seuil.
Cette difficulté s’explique soit par I'absence dentamination sur la totalité des sites, ou
inversement, par une contamination biodisponiblel'snsemble des sites étudiés. Pour ces
composés, l'ensemble des données disponibles suivee distribution normale. Par
conséquent, si on fait I'hnypothése que les nivedaxcontamination des organismes ne
peuvent suivre une loi normale uniqguement qu’enenm! non contaminés, alors ces résultats
suggerent que les concentrations mesurées pow8 cesposes représentent uniqguement la

contamination de « fond », c’est a dire la valebsesvée en milieu contréle sans apports
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naturels ou anthropiques de contamination biodigp@nCeci est en accord avec le fait qu'a
partir du modéle d’ajustement, il n'a pas été galedil’estimer le dag », c’est a dire le point

de rupture a partir duquel les concentrations sattificativement différentes du niveau du

« fond ». Cette derniere hypothése a pu étre gérgiour le Zn, en incluant des données de
sites contaminés (allant jusqu’a 237 |itdg poids sec) obtenues dans les mémes conditions
méthodologiques lors d'une de nos études sur lsitbagrsant du Riou Viou (A41). Une
valeur seuil, légérement plus élevée que la valmaxkimale observée dans cette étude
régionale, a pu étre déterminée a l'aide des degéthades de calcul. Ces résultats soulignent
la nécessité de disposer de données représentdéveites contaminés pour déterminer des

valeurs seuils valides.

2.4.4 Premiére application des valeurs seuil

Afin d’évaluer la pertinence des valeurs seuilgps#es, le classement initial proposé
par ’Agence RM&C a été croisé avec une classificabasée sur les valeurs seuils définies
via le modele de Baranyi (Tableau 5). Dans I'ensemdstegpté quelques sites et quelques
composes, on retrouve le classementdagriori par les gestionnaires des milieux, sur les

sites non impactés (sites 1 a 12) et impactés ¢gI3.a

Pour les contaminants organiques, excepté poutdel®, les sites 1 a 11 montrent
une faible contamination en composés organiquesrmiefinia priori par les experts de
'Agence de l'eau. A l'inverse, pour le site 12 sd@a priori comme « référence », une
contamination bio-disponible marquée en HAPs etP@Bs a été observée. De la méme
facon, les sites 13, 16 et 18, défimspriori comme impactés, n'ont qu’une trés faible
contamination bio-disponible avec des valeurs sal#éipassées pour seulement un composeé
organique. Ces difféerences entre le classememidéfpriori par les experts de '’Agence de
'eau RM&C et le classement a 'aide des valeurtsisaléfinies peuvent s’expliquer par les
raisons suivantes : (1) les conclusions obtenupstaud'experts ne prennent pas en compte
les parametres physico-chimiques des sites d'éaloies, qu'ils jouent un réle clé dans la bio-
disponibilité des polluants ; (2) les niveaux detamination ont été déterminés dans les
organismes encageés sur une durée d'exposition demeaine, et par conséquent n’intégrent

pas la variabilité de la contamination qui peutsedi dans les systemes aquatiques sur une
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durée plus élevée et (3) les sites peuvent étreaconés par d'autres substances organiques
gue celles étudiées ici.

Toutefois, cette premiere application des valeasls montre également un autre
intérét. Ces valeurs seuils permettent de caraeterparmi les composés recherchés, quels
sont les plus problématiques. Par exemple, ceftaésmontrent que les sites 12, 23, 24 et 27
sont marqués par une contamination en HAP et en BEBite 19 affiche une contamination

spécifique en pesticides et en PCB.

Pour les métaux, cette nouvelle classification atméoque seuls 10 sites parmi les 27
étudiés ne présentent pas de concentrations muéed que les valeurs seuils, mais surtout
gu’elle differe de la classification faite par legperts de I'Agence de I'eau RM&C. Par
exemple, les sites 1 a 3 et 10 a 12 sont marquéasmpacontamination bio-disponible en Cd et
en Pb, marquant soit une pression anthropique némdpntifiée, soit la présence de fonds
géochimiques élevés. Actuellement, les informatidisponibles sont trop faibles pour en
tirer une conclusion définitive, mais nous pouvamsistater d'une part que ces sites se
trouvent en téte de bassin, a I'amont de toutasitést humaines, et d’autre part sont localisés
dans la partie occidentale de la région Rhéne-Alpess du Massif Central, connu pour
présenter des fonds géochimiques élevés en Ast @t €(cf. programme de cartographie

géochimique de référence FOREGS; http://www.gplifil/foregsatlas)
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pour les métaux et en ng.g de poids sec pour les composés organiques). Lassnumérotés de 1 a 12 sont

Tableau 5 : Classification des sites étudiés dans tégion Rhone-Alpes a I'aide des valeurs seuils fitdes
(utilisant I'ajustement du modéle de Baranyi). Lesases en gris foncé indiquent que la concentratiatans
le gammare est supérieure a la valeur seuil consid (les valeurs sont exprimées en pg-gle poids sec
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les sites consid
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3 Développement de marqueurs de toxicité chégzammarus
fossarum
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3.1 Contexte

Le développement de méthodes pour la mesure desalgoeurs chez les invertébrés
pose différentes questions : quels biomarqueurd psttinent et judicieux de développer ?,
Quelle démarche faut-il mettre en place pour choess biomarqueurs ? Peut-on dans tous les

cas utiliser ou adapter les méthodes développédispinibles chez les vertébrés ?

Aujourd’hui, un grand nombre de publications sorgpdnibles sur le développement de
biomarqueurs chez les invertébrés, passant paa (hesure d’activités enzymatiques pour le
suivi d’enzymes impliquées dans l'influx nerveuxt{eité cholinestérasique), les mécanismes
de défense (GST, EROD) et le métabolisme énergetignzymes digestives) ; (2) la mesure
de protéines telles que la métallothionene et tallegénine, ou encore (3) la mesure de
modification de molécules clefs comme I'ADN, ledails, les cassures (essai des Cometes)
ou les micronoyaux. Si des méthodes existent adijowir pour permettre d’intégrer
I'ensemble de ces biomarqueurs en un indicateuqueniBR (Beliaeff et Burgeot, 2002), il
n'en demeure pas moins qu’il reste difficile d'agipender la redondance de certains
biomarqueurs entre eux. Par ailleurs, il est difide les hiérarchiser et les pondérer les uns
par rapport aux autres en fonction de I'informatirils donnent, d’'une part sur la typologie
des contaminants présents et responsables de ¢eludation, et d’autre part sur la prédiction

d’effets toxiques aux niveaux supérieurs d’orgarosabiologique.

Dans ce contexte, j'ai choisi d’orienter mes atéiwide recherche, ch& fossarumvers le
développement de biomarqueurs, non pas directelidsnd des modes d’action spécifiques
de polluants, mais spécifiques de grandes fonctrysiologiques ayant un lien direct avec
la fitness des organismes et le maintien des ptipnta Les biomarqueurs sélectionnés sont
la mesure des activités cholinestérasiques (nexioitts), des cassures a ’ADNa le test des
Cometes (génotoxicité) et de la vitellogenine desamales (perturbation endocrinienne). Ces
travaux ont également eu pour objectifs de dévelppim biotest pour étudier I'impact des
polluants sur la reproduction de cette espeéece.eCptirtie du manuscrit porte sur le
développement de méthodes robustes et fiablearetdéidation en laboratoire.
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3.2 Activités cholinestérasiques : biomarqueur de neuroxicité

3.2.1 Généralité

Le systéme nerveux est le centre de contrble dwtifomement des activités
végétatives et motrices des métazoaires. Il rémepdi les informations sensorielles et
motrices en provenance du milieu extérieur ou dptui-méme, et les véhicule directement
ouvia le systeme hormonal vers les organes effectenngie d’une réponse volontaire ou en
attente d’'une régulation réflexe adéquate. La foncherveuse conditionne directement la
capacité d’'un organisme a évoluer et a survivres dgam environnement. Durant ces derniéres
décennies, plusieurs centaines de composés chimique été identifies comme
neurotoxiques pour les organismes (Hoffnedral, 2003). Il est généralement établi que les
changements dans la chimie du systéeme nerveux &uiexposition a des neurotoxiques,
précedent généralement de graves altérationss#mta de I'organisme (Stamletral., 2005).
Ces changementsi.€, le niveau des neurotransmetteurs, lactivité dgmymes de
métabolisation ainsi que l'occurrence et le fonutiement des récepteurs) peuvent étre

utilisés pour diagnostiquer I'exposition a ces cosgs neurotoxiques (Manebal, 2001).

La mesure de l'activité des cholinestérases (Chdf)de loin le biomarqueur de
neurotoxicité qui a été le plus étudié et le pltiksé, ces derniéres années, en écotoxicologie
des milieux aquatiques. Les autres marqueurs, corfeanenétabolisme de I'acide-
aminobutyric, les niveaux de monoamines (e.g.gtatenines et dopamine) ou l'activité des

monoamine-oxidase, n’ont fait I'objet que d’étugesctuelles (e.g., Gagmt al, 2007).

3.2.2 Identification et caractérisation

Le nombre d’isoformes de I'enzyme cholinestéraseE)C ainsi que leur sensibilité
vis-a-vis des composés anti-ChE, peuvent variefoantion du taxon considéré. Ainsi, la
premiere étape de ces travaux a été d’'identifiepudes isorformes présentes chez notre
espece model&;. fossarumet de proposer une methode de quantificationefiabrobuste de
cette activité. Ces travaux ont été réalisés danadre de la thése de B. Xuereb et d’'un projet
Ecco (PP1).
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La caractérisation biochimique et pharmacologiqes dctivités cholinestérases ch@&z
fossaruma permis de mettre en évidence qu'’il existe qu'seele isoforme présentant les
propriétés d'une acétylcholinestérase (Ache) detébeds, puisqu’elle (1) hydrolyse
préférentiellement [I'acétylthiocoline en comparais@ux autres substrats testés (la
butyrylthiocholine et la propionylthiocholine) (kige 5) et (2) est spécifiquement inhibée par
I'ésérine sulfate (inhibiteur des cholinestérasesgyénéral) et par le BW284c51 (inhibiteur
spécifique des acétylcholinestérases de vertébras$, non par I'iso-OMPA (spécifique de la
butyrylcholinestérase de vertébrés) (Figure 6).teCaesoforme (Ache de vertébrés) a
eégalement été identifiee chez plusieurs especesrudgacés marins (Cunhet al, 2005 ;
Forget and Bocquene, 1999 ; Forgetal, 2002 ; Frascet al, 2006 ; Garcia de la Perea

al., 2006), alors que peu de données sont disporpblasles espéces d’eau douce.

Enfin, des relations dose-réponse ont été obsepa@asdeux classes de composés anti-Ache,
I'organophosphoré chlorpyrifos et le carbamate @tyl, pour des concentrations réalistes
(de I'ordre du pgl) par rapport & celles observées dans les milieanfirmant la sensibilité
des crustacés vis-a-vis de ces composés et l'tntigécette espece comme organisme

sentinelle.

50
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Substrate concentration (nM)

Figure 5: Affinité des activités cholinestérasique chez G. fossarum vis-a-vis de trois substrats,
I'acétylthiocholine (e), le propionylthiocholine (@) et le butyrylthiocholine (A). Résultats exprimés en
activité mesurée en fonction de la concentration esubstrat testée (moy £ E.T, n = 3).
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Figure 6 : Inhibitions exprimées en % du contrble (hoy + E.T, n = 3) des activités cholinestérasiquebhez
G. fossarummesurées a l'aide de plusieurs substrats, I'acéthiocholine (e), le propionylthiocholine (@) et
le butyrylthiocholine (A), aprés une exposition aux inhibiteurs, BW284c51A] et iso-OMPA (B).

3.2.3 Source d’erreurs dans l'interprétation

La quantification d’'une activité enzymatique tiemix méthodes d’extraction, aux
conditions de protocoles (e.g. concentration erstsat), mais également a l'unité utilisée
pour exprimer les mesures. Concernant l'activithedcles données de la littérature sont
principalement exprimées (1) & l'aide d'unité refat (DO.mLY) ou en pourcentage
d’inhibition du contréle (Forget et Bocquene, 19%9rgetet al, 2002 ; Kuhn and Streit,
1994), rendant impossible les comparaisons entrpeces, mais €galement entre
expérimentations au sein d’'une méme espece ; (QJuantité de substrat hydrolysée en
fonction du temps, normalisée par la teneur enépres de I'échantillon. Cette normalisation

a l'aide de la teneur en protéines, initialemeritisée pour la mesure dans des tissus
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spécifiqgues (muscle, foie et cerveau) de vertébaéppur but de corriger des différences
d’efficacité d’extraction lors du broyage, pouvamtoir lieu entre opérateurs et selon la
méthode utilisée. Si cette approche peut étre galokeplors d'utilisation de tissus spécifiques
pour lesquels nous pouvons faire I'hypothese gaddeeurs en protéines restent constantes
au cours du temps, son utilisation chez les inbe#ss chez qui 'organisme entier est utilisé
pour une question de taille, doit étre validée eHat, le recours a cette normalisation impose
soit que les teneurs en protéines des organismesrient pas, soit que la teneur totale en

protéines des organismes soit directement corééléeeneur en enzyme acétylcholinestérase.

Les résultats d’un suivi de l'activité Ache chezdeales de taille similaire (15 — 20
mg) sur deux stations non contaminées sont présent€&igure 7. Ces résultats montrent que
les teneurs en protéines des organismes variesidgsablement (de 5,5 a 9,5 mg)Lau
cours. De plus, aucune corrélation entre les tenearprotéines et les activités Ache non
normalisées a été observée (Figure 7A). A l'inveuse corrélation significative est obtenue
entre les activités enzymatiques normalisées ettdegurs en protéines (Figure 7B).
Contrairement a ce qui est couramment fait dantéaature, ces résultats montrent que la
teneur en protéine des organismes ne peut pastiigsée pour normaliser les activités Ache
mesurées sur organisme entier chez cette espece.observations identiques ont été
rapportées pour d’autres especes d’invertébrés eolesnmollusques (Radenatal, 1998;
Owenet al, 2002; Lauet al, 2004; Leinio et Lehtonen, 2005) et les microstawgés (Printes
et Callaghan, 2004, ch&xaphnia magng et ceci aussi bien pour des mesures réalisées su
des organismes entiers que sur des tissus sp@&sfidlar conséquent, et en accord avec les
conclusions d’Oweret al (2002), les activités Ache mesurées clezfossarumont été
exprimées en nmol.mihpour la suite de nos travaux, en proposant uropote précis a

respecter.

Bien que l'intérét des biomarqueurs dans I'évaaratie I'impact toxique des milieux
ne soit plus a démontrer, leur utilisation dansuaveillance reste anecdotique car, pour un
grand nombre d’entre eux, il reste encore difficiéerelier directement leur modulation a une
contamination chimique des milieux étudiés. Le laomueur «idéal » doit étre modulé
uniguement par la présence d’'une contaminationigpodible ; or, en réalité, ceci n’a que

trés peu de chance de se produire (Sheelan & P&@@9, ; Menezest al., 2006).
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Figure 7 : Relation entre la teneur en protéines (4 ) et I'activité Ache non normalisée (nmol.mift ; A) et
normalisée (nmol.mir*.mg de protéines ; B). Données obtenues a partir de males de tail&milaire (entre
15 et 20mg/individu) prélevés sur deux sites non i@mminés au cours d’un suivi mensuel sur une année.
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La réponse des biomarqueurs est sous l'influencexaiebreux facteurs biotiques
(espéce, taille, sexe, statut reproducteur) etighies (facteurs environnementaux, voir partie
4.2.1). Ce sont ces contraintes qui ont limité ilisdtion des biomarqueurs dans la

surveillance des milieux aquatiques.

Pour I'’Ache, et dans le but de proposer la mesareette activité enzymatique comme
organisme standard » permettant de minimiser liabiité inter-individuelle. Pour cela, nous
avons étudié le niveau d’activité de cette enzyme fenction de diverses variables
physiologiques, comme le sexe et la taille. Cegatra menés dans le cadre de la thése de B.
Xuereb (A27) ont montré qu'il n’existe aucune diéfidce d’activité de base entre les males et
les femelles chez cette espece, en accord aveaice dgja été observé chez des poissons
(Payneet al, 1994; Flammarioet al, 2002a; Solét al, 2006; Pathiratnet al, 2008) et des
crustacés (Forgedt al, 2003; Soléet al, 2006). Toutefois, une modulation significative d
l'activité a pu étre observée chez les femelles caurs de I'ovogénése (croissance
ovocytaire). Cette diminution d’activité correspoadin artéfact de mesure du a la dilution
biologique liée a la croissance des gonades, reprast jusqu’'a 15% du poids de la femelle
en fin d’ovogénése. Par conséquent, et pour linciétte variabilité, les individus males ont
été choisis comme support biologique pour la medareette activité enzymatique.

En revanche, ces études ont montré que la tatllereacteur important a prendre en compte.
Le niveau d’activité Ache est inversement propontiel a la taille des organismes (Figure 8).
Les fortes activités observées chez les jeunesdent de fagon exponentielle au cours de la
croissance et tendent a se stabiliser chez ledeaddlun poids supérieur a 20 mg. Des
résultats similaires ont été obtenus aussi bierz dbs poissons (Burgeadt al, 1996;
Flammarionet al, 2002b) que chez des crustacés conbaphnia magna(Printes et
Callaghan, 2003), le copépotigriopus brevicornigForget et Bocquene, 1999) et la crevette
Palaemonetes pugi(Hoguet et Key, 2007). Ainsi, ce sont les indiwdméales d’'un poids
compris entre 15 et 20 mg qui ont été retenus foproposition d'un protocole robuste et
fiable. La pertinence de ce protocole pour diaggost la présence de composés anti-
cholinestérasiques a été validem I'établissement de relations dose-réponse pouk deu
molécules modeéles, un organophosphoré (le chldgsyriet un carbamate (le méthomyl)
(A20 et A28).
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Figure 8 : Relation entre I'activité Ache (nmol.min?) et le poids individuel moyen (mg) chez des males
Gammarus fossarum

3.3 Test des Cometes : impacts génotoxiques

L’ADN, support moléculaire de I'hérédité, assurefdactionnement cellulaire de tout
organisme et permet a la cellule d’étre réactive mue@ssages de son environnement. Elle
assure la transmission des informations en géngral,dans certains cas peuvent étre
«toxiques». Ainsi, parmi les contaminants potestide la biosphere, ceux qui peuvent
interagir directement ou indirectement avec le neltgénétique présentent un intérét d’étude
tout particulier car ils peuvent interférer aveensemble du métabolisme cellulaire, et
conduire a la transmission d’informations erroné@msrainant des perturbations au niveau du
cycle cellulaire, de la croissance, de la difféamn. L'évaluation de la génotoxicité des
milieux aquatiques se fait par deux approches préamiere repose sur la mise en oeuvre
d’essais bactériens, tels que le test d’Ames, I& SBromotest et le SOS/umu test ; la
deuxieme est basée sur l'utilisation d’essais sgamismes aquatiques, tels que la mesure

d’adduits par post marquage ¥R, I'essai micronoyau et le test des Cométes.

Le test des Cometes en conditions alcalines reposaune microélectrophorese de
noyaux de cellules isolées, en gel d'agarose sarofaimes. C’est un essai applicable a de
nombreux types cellulaires. Il apparait aujourd’boimme une technique efficace et sensible

pour I'étude des dommages primaires a I'ADN, daesdbmaine de I'écotoxicologie
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aquatique (Jha, 2008 ; Dhawanal, 2009). Toutefois, bien que frequemment utilisgles
invertébrés tels que les bivalves, il n'a été qés peu exploré chez les crustacés (Lee &
Steinert, 2003) et jamais chez un crustacé d’eaucalal’intérét écologique, comme le

gammare.

Cette partie des travaux, réalisée dans le cadrdadthese d’E. Lacaze (co-
encadrement A. Devaux, INRA-ENTPE) et du projet ARRS, (Resyst, A. Feurtet-Mazel,
PC4), avait pour objectif de mettre en place evalaer I'utilisation de I'essai des Cometes
chezG. fossarum(A35). Ces travaux se sont basés sur I'étudealse types cellulaires : les
hémocytes et les gamétes males et femelles. Audgela sensibilité, le réle fonctionnel du
type cellulaire est également un critere de chmigdrtant. La majorité des études meneées sur
I'impact génotoxique de polluants en milieux aogadis utilise les hémocytes ou érythrocytes
(Jhaet al, 2005 ; Haggeet al, 2005 ; Traret al, 2007). Ces cellules circulantes présentent
l'intérét d'étre directement en contact avec le ienil extérieur, donc les polluants, et
constituent un bon indicateur de I'état de sangatganismes. D’un point de vue technique,
I’échantillonnage de ces cellules est simple qillgart du temps non invasif. Les gamétes
sont bien plus rarement utilisés en écotoxicolagjeatique, ceci malgré leur réle fonctionnel
dans la reproduction et donc le maintien des pdipuls Des travaux existent uniquement
chez le pétoncleChlamys farreri (Jing-Jinget al, 2009) et sur les oeufs non fécondés
d’oursins Paracentrotus lividugt Sphaerechinus granulajigNahonet al., 2008). Quelques
études sont disponibles pour les spermatozoideg, l¢tuitre Crassostrea gigagGwo et al.,
2003), les moulesviytilus edulis et Perna viridis (Nagarajappaet al, 2006 ; Lewis et
Galloway, 2009), I'oursinSphaerechinus granulari§Pruskiet al, 2009), et le polychéte
Arenicola marina(Lewis et Galloway, 2008).

Pour sélectionner le type cellulaire le plus sdas#h le plus discriminant, les niveaux
de base de dommages a I’ADN et la sensibilité antaminants ont été recherchés a l'aide
d’approchesin vitro (exposition des cellules aux polluantsh vivo (exposition des
organismes aux polluants) it situ (encagement d’organismes en milieux naturels).r Pou
'ensemble des approches, des niveaux faibles dendmes ont été observés sur les trois
types cellulaires en conditions controles Tableaavéc des valeurs (% tail DNA) similaires
a celles couramment observées dans la littéraBuide aux expériencen vitro etin vivo

réalisées a l'aide de MMS (methyl-methane-sulfonades relations dose-réponse ont été
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observées pour I'ensemble des tissus testés (Talieat Tableau 7), validant ainsi le
protocole mis en ceuvre pour l'utilisation de cetagsur les trois types cellulaires. Toutefois,
lors d’expérimentations situ, seule I'utilisation des spermatozoides a perraiglidcriminer

de facon significative I'impact génotoxique de tgejde stations d’épuration, avec des facteurs
d’'induction compris entre 3,5 et 4, contre desdarg d’'induction ne dépassant jamais 1,4
pour les deux autres types cellulaires. Ainsisiesrmatozoides sont apparus comme le tissu
cible de choix pour la suite de nos travaux, d’pag en regard a leur sensibilité vis a vis des

contaminants, et d’autre part en lien avec lews féhctionnel dans la reproduction.

Tableau 6 : Niveaux d’endommagement de I’ADN (% tdiDNA, moy + E.T, n = 3) chez des individusG.
fossarum) témoins au laboratoire ou suite a leur encagemersur des sites amont des rejets de stations
d’épuration étudiées.

In vifro In vivo In situ
Témoin Témoin Ardiére Bourbre Sadne
PBS(1h)  Milieu de stabulation (5 jours) (15 jours) (15 jours) (15 jours)
Spermatozoides 4723 2809 38x03 3505 3,708
Ovocytes 95+27 48+21 942, 6404 6.8+08
Hémocytes 4607 28+07 2x01 3915 49+0.1

Tableau 7 : Niveaux de dommages a I’ADN exprimés efacteur d’'induction (rapport entre les % tail
DNA observés chez les individus exposés aux plustés concentrations en MMS testées ou exposés erahv
des rejets de stations d’épuration testés et les ¢il DNA observés chez les individus contréles owxposés
en amont des rejets des stations d’épuration testge

In vitro In vivo In situ
10 mM MMS 100 pM MMS Ardiére Bourbre Sadne
(1h) (5 jours) (15 jours) (15 jours) (15 jours)
Spermatozoides 10,8 24.8 4,3 4.0 3.5
Ovocytes 42 4.6 1.3 1.4 1.3
Heémocytes 8.9 10.8 1.4 1.1 1.2

Les différences de sensibilité observées s’explitjien partie par les différences
structurales existantes entre ces cellules et téle. Les hémocytes jouent un réle de
transporteur et sont en perpétuel renouvellemgantaine durée de vie beaucoup plus courte
que les deux autres types cellulaires. De pluspetrairement aux cellules somatiques et aux
ovocytes, les spermatozoides sont généralemenidéo@és comme ayant peu, voire pas, de
mécanismes de réparation de 'ADN et de défensaeta stress oxydatif. Pour répondre en

partie a cette question, des expérimentations deapétation ont été réalisées sur les

spermatozoides et les ovocytes a l'aide de deucutds modéles, le MMS (Figure 9) et le
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bichromate de potassium (stress oxydatif ; résuttah présentés). Dans les deux cas, et aprés
4 jours d'exposition (JO sur la Figure 9), des tretes dose-réponse entre les niveaux
d’exposition et les dommages observés sur ces tges cellulaires ont été obtenues. Au
cours de la récupération, c'est a dire une fois deganismes replacés en milieu non
contaming, une décroissance rapide des dommagabBId kst observée pour les ovocytes,
alors que les effets restent stables pour les semvides. Ces résultats soutiennent
I'importance des caractéristiques structuralescgdisles dans leur sensibilité et leur pouvoir
discriminant, et donc dans le choix des celluldslesi pour diagnostiquer la présence
d'impacts génotoxiques, en laboratoire et en miliewaturels. Ces travaux confirment
I'utilisation des spermatozoides comme tissu dexchour la mise en place d’'un indicateur

d’'impacts génotoxiques des milieux via I'utilisatid’organismes encagés.
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Figure 9 : Dommages a I'ADN (% tail DNA, moy = ET,n = 3) observés au niveau des spermatozoides (A)
et des ovocytes (B) che@. fossarum apres 0, 2 et 4 de récupération en milieu non ctaminé, suite a une
exposition a différentes concentrations de MMS. (*) Différence significative par rapport au jour O.

3.4 Vitellogénine : marqueur de perturbations endocrinennes

3.4.1 Contexte actuel

Au cours de la derniére décennie, le nombre cnoisda publications liees a la
problématique des perturbateurs endocriniens (PBYuit une forte préoccupation
scientifique quant a I'impact de ces composés dessmilieux aquatiques. Jusgu'ici, les
travaux se sont principalement intéressés d’unegpla régulation hormonale en lien avec la
reproduction des organismes, étant donné son matgat dans le maintien des populations, et

d’autre part aux vertébrés aquatiques, notammenpdessons (Matthiessen, 2003; Langston
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et al, 2005 ; Hinfrayet al, 2010 ; Villeretet al, 2013). Ces travaux ont conduit au
développement d'outils de diagnostic pouvant étilesés in sity, tels que l'induction de la
vitellogénine (Vtg) chez les males et les juvénilashibition de la croissance testiculaire, le
retard dans la maturité sexuelle, la présence ithas intersexués, la féminisation ou la
masculinisation des caracteres sexuels secondairemnfin la concentration anormale en
hormones stéroidiennes circulantes. En revanchegcetbien qu’ils représentent la majorité
des especes animales et jouent un role essentisl Idafonctionnement des écosystémes
aquatiques, peu voire pas d'outils sont actuelléntdsponibles chez les invertébrés et
utilisables sur le terrain. Ce constat résulte ariigp d'une mauvaise connaissance de leur
systéme de régulation hormonale, d'une part liédaguque I'on a a faire a des systémes
endocriniens trés différents de ceux des vertérésmment pour les crustacés, et d’autre
part que les especes d'intérét en écotoxicologit des especes a cycle de vie court et par
conséquent de petite taille, ce qui constitue emfméthodologique fort a la mise en place

d’études d’endocrinologie.

Au méme titre que chez les vertébrés et leurs e¢ha® » cousins deutérostomiens
(e.g. prochordés, échinodermes), les invertébrégogtiomiens régulent leurs grandes
fonctions physiologiques, telles que la croissateeeproduction ou le développemevig
des hormones de signalisation dont la régulatioat @re modulée par la présence de
contaminants (Mu & LeBlanc, 2004 ; Wargal, 2005). Cependant, étant donné la distance
phylogénétique entre espéces et par consequedivigiences existantes entre les systemes
endocriniens, les invertébrés protostomiens ne guaupas étre simplement considéerés
comme des vertébrés par simple transposition diés trsqu’il s’agit de biomarqueurs dont
la modulation est directement en lien avec degstfexiques sur les systemes hormonaux.
Par conséquent, avant leur utilisation chez lesrigbres, les biomarqueurs disponibles chez
les vertébrés doivent étre confirmés et re-valaléssi bien par leur identification moléculaire

gue par leur interprétation en terme de fonctiaidgique.

Chez les crustacés, dont fait patBe fossarunsélectionné comme espece sentinelle
dans mes travaux de recherche, la régulation halaate la reproduction repose sur des
hormones ecdystéroidiennes (hormone de mue) etiterpgnoides, connues sous le nom
d’hormones juvéniles chez les insectes et de médingEsoate chez les crustacés (Verslycke

et al, 2007). L'étude de l'impact de composés PE cleszitvertébrés a fait I'objet, ces
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dernieres années, d’'une attention toute parti@jlise traduisant par une augmentation du
nombre de publications et de revues (Verslyekal, 2007 ; Le Blanc, 2007 ; Mazuroea

al., 2008 ; Matozzeet al, 2008). Une synthése des papiers concernantrdstacés montre
que les études se sont articulées autour de danxigiaxes. Le premier se focalise sur I'étude
de I'impact de composés congus pour moduler lalafign des hormones juvéniles présentes
chez les insectes (pesticides), ceci dans un dbjeétaluer leurs effets sur des espéces non-
cibles (similitude des systemes endocriniens) etmeéliorer les connaissances sur la
régulation endocrine des crustacés. Le second ‘@éresse plus particulierement a des
composés reconnus comme PE chez les vertébrég-dttigmniloestradiol, bisphenol A,
nonylphénols, diethylstilbestrol) et a leur impattez les invertébrés, ceci dans un but

d’améliorer I'évaluation du risque environnememtalces composés.

Les études d'impact des pesticides tels que lexfigaobe, le pyriproxyfene ou le
methoprene (analogues aux hormone juvéniles) omttnrdoa de nombreuses reprises, des
effets néfastes sur le développement embryonndirta enue de plusieurs especes de
crustaces, tels qudeomysis bahigMcKenney, 2005)Neomysis intege(Ghekiereet al.,
2006), et Daphnia magna(Tatarazako et Oda, 2007), ceci pour des condenisa
d’exposition bien inférieures aux concentratiortalés. Ces travaux mettent non seulement
en évidence la nécessité d’évaluer le risque dgpmede composeés sur les crustacés (especes
non cibles), mais également constituent un faiscg@aupreuves sur le réle du méthyl-
farnésoate dans la régulation endocrine des cesstiits inférieurs. Cependant, excepté chez
D. magna ces différentes études se sont basées sur larendsuréponses au niveau
individuel, ne permettant pas de décrire les méoa@s moléculaires mis en jeu, et surtout de

confirmer que les effets observés résultent bienelmodulation de la régulation hormonale.

Plusieurs travaux ont été consacrés a |'étude,cipatement en laboratoire, de
I'impact des hormones stéroidiennes présenteslebBemrtébrés (cestrogénes, progestogéenes
et androgenes) et de composés reconnus comme PEahderniers (1B-ethyniloestradiol,
bisphenol A, nonylphénols, diethylstilbestrol etrtasns PCB) sur la croissance, le
développement, la mue et la survie de nombreuxanés (revue de LeBlanc, 2007 ; Forget-
Leray et al, 2005 ; Ghekiereet al, 2006 ; Lyeet al, 2008). Si ces études montrent la
pertinence, dans un but d’évaluation des risquesprdndre en compte leurs effets sur les
crustaces, en revanche, elles ne permettent pasomigure sur une modulation de la

régulation hormonale en lien avec les effets oliserPlusieurs études menées sur des
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crustaceés marinsl{sbe battagliai Nicotra spinipeset Palaemon elegansnontrent que les

composés tels que le PBréethinyloestradiol, le 1@-éthinyloestradiol, I'oestrone et le 4-

nonylphenol présentent peu d’impacts sur la suteieéveloppement, la reproduction et le
sex-ratio de ces especes a des concentrationstegalDe plus, la mortalité, la réduction de la
fécondité, de la reproduction et de la croissamejvent étre des indicateurs d’une
perturbation de la régulation hormonale ; cependzed réponses peuvent résulter d’autres
mécanismes tels que la modulation de l'allocatinar@étique, la perturbation du systeme
nerveux et/ou le transfert d’anomalies génétiquate s une exposition a des composés

génotoxiques.

Toutefois, dans le milieu naturel, bien que lesanémes d’action ne soient pas aussi
clairement identifiés que pour les vertébrés, plus observations permettent de soupgonner
I'occurrence de perturbations endocriniennes cagzfustacés. De nombreuses publications
relatent de la présence de phénomeénes d’inter-seduggmanet al (2004) montrent que le
pourcentage d’'organismes inter-sexués, sur cinglptpns deG. fossarungétudiées, varient
de 0,2 a 24 % et que la fréquence d'organismes-sateués augmente lorsque des
organismes, prélevés sur des sites ayant un fpduecentage d’individus inter-sexués, sont
transplantés sur les sites ou les populationsesnplus forts taux d’intersexualité. Cependant,
et en accord avec les travaux de Gresal (2001), chezZGammarus pulexces travaux
montrent qu’il n’existe pas de relation directererie pourcentage d’organismes inter-sexués
et les niveaux de contamination des milieux, notammen terme de rejets de stations
d’épuration, connus pour étre les principales smsirde composés PE avérés chez les
vertébrés. Ces travaux montrent que les crustacesyéme titre que les vertébrés, sont la
cible de composés PE pouvant impacter les popokti€ependant, tenant compte de la
particularité de leur régulation hormonale, I'étude lI'impact des PE dans les milieux
aquatiques ne peut pas se contenter des inforrsabbtenues a partir des études de suivis

réalisées chez les vertébrés.

Au regard des développements réalisés chez leSbvést aquatiques, aujourd’hui, le
développement de biomarqueurs spécifiques d'unesitipn aux PE chez les invertébrés se
focalise principalement sur la mise en place dehous de mesure de la vitellogénine (Vtg),
protéine précurseur du vitellus (réserve énergétiggcessaire aux organismes au cours de

leur développement embryonnaire) et par conséqudertement impliquée dans la
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reproduction. Toutefois, les méthodes de mesurstaxies reposent principalement sur des
approches dites «indirectes » comme I'ALP (Aldadbile Phosphate) et l'utilisation
d’anticorps (e.i. ELISA). Ces approches ont étéisées dans plusieurs travaux et semblent
mettre en évidence que la synthése de la Vig peetl& cible d'effet de perturbateurs
endocriniens chez les crustacés, confirmant s@rénicomme biomarqueur. Par exemple,
Gagné et Blaise, (2004) et Gageteal (2005) ont montré, che@ammarus spet Artemia
franciscana que les teneurs en Vtg (méthode ALP) sont sicatifrement modulées par la
présence de contaminants. De la méme facon, Geekiel (2006), apres avoir développé
un test ELISA pour la mesure de la Vtg ciNeomysis integeont mis en évidence, chez des
individus femelles, que la teneur de cette protétat significativement induite par le

nonylphenol.

Les études menées chez les crustacés se sontiexclaat focalisées sur I'utilisation des
femelles, alors que ce sont les males et les jlesnui sont clairement les cibles d’intérét.
Chez la femelle et pour interpréter de facon fialsle modulation de la synthese de la Vitg en
lien avec I'exposition a un PE, il est nécessarecdnnaitre et maitriser parfaitement les
variations naturelles de cette protéine au coursydle de reproduction. Par conséquent, lors
d’utilisation d'organismes femelles, il est indisgable de pouvoir disposer de criteres
morphologiques ou physiologiques permettant dendtéfixactement dans quel stade de leur
cycle de reproduction elles se trouvent, ce quigassiment jamais le cas dans la littérature.
Enfin, la méthode ALP, ne nécessitant pas une t@arsation compléte de la protéine ou du
géne codant pour celle-ci, a été la plus largemtligée aussi bien en laboratoire que sur le
terrain. Cependant, certaines précautions doivdrd @rises lors de son utilisation,
particulierement chez les crustacés, chez qui istexd’autres sources importantes de
phosphates pouvant affecter les mesures (Mazwioalg 2008) et rendant cette approche peu
fiable. De plus, plusieurs études chez les mollasquontrent, en conditions contréles non
contaminées, des teneurs en ALP similaires chemédss et femelles, posant clairement la
question de la spécificité de la protéine étudiémroe biomarqueur d'une perturbation
endocrine (Quinn et al., 2004).

48



L

3.4.2 Deéveloppement de méthodes spécifiques chammarus fossarum

L'objectif de cette partie a été de développer dpproches spécifigues ché&
fossarumpour étudier la Vtgyia I'expression du géne codant pour cette protéimesé de B.
Xuereb en collaboration avec L. Bezin de Lyon Isdie cadre d’'un projet PNRPE : PC3) et
la quantification absolue de celle-ci par HPLC-M&/Kthese de G. Jubeaux, co-encadrement
avec A. Salvador, Anabio de Lyonl et dans le calina projet PNRPE : PP2). Le but ici
était d'une part de mettre en place des méthoded/taues permettant d’identifier et
quantifier aussi bien I'expression du géene quertaypction de cette protéine d’intérét, et
d’autre part, et en raison de la diversité stradeuet fonctionnelle de cette protéine au cours
de I'évolution, de valider son réle dans la repithn de cette espéce avant de pouvoir

évaluer son intérét comme biomarqueur spécifiquaalexposition aux PE.

A partir d'une séquence partielle du géne codant foVtg chezG. pulex(Sambles,
comm. Personnelle), une séquence partielle a pudéfinie chezs. fossarum(GU985184).
A l'aide de cette séquence, il a été possible €l)canstruire des amorces pour quantifier
I'expression de ce gene par RT-PCR et (2) développe méthode de mesure de cette
protéine par HPLC-MS/MS. A partir de la séquencsigiée, une séguence protéique a été
traduite et utilisée pour prédine silico les peptides protéotypiques susceptibles d’étlisas
comme rapporteurs de cette protéine d’intérét. idefitides protéotypiques ont été détectés
avec une bonne sensibilité analytique (A36). Ser&@eptides candidats, 7 se sont montrés
spécifiqgues de cette protéine avec de tres bonoesélations entre eux quelle que soit la
concentration en Vtg dans I'échantillon. Enfin,pairmi ces différents candidats, un peptide
spécifique (ILIPGVGK) a été sélectionné comme rafgo pour la quantification absolue de

la Vtg, via I'utilisation d’'un peptide marqué comme étalorenmie.

Comme souligné par Nikinmaa & Rytkonen (2011) st ®mndamental de vérifier la fonction
des protéines identifiées avant d’évaluer leurr@&it&éomme biomarqueur spécifique. La
validation de la fonction physiologique de cettetpme, dite Vtg, a été réalisée en mettant en
regard I'évolution de la surface des ovocytes (tisaht I'ovogenése ; A34, voir partie 3.5) et
'expression du gene d’intérét d’'une part (Figu® Et la teneur du peptide rapporteur
ILIPGVGK d’'autre part (Figure 11). Ces résultatsniment que I'expression du gene codant
pour la Vtg est trés faible chez les méales, avecvdéeurs de deux a trois ordres de grandeurs
plus faibles que les valeurs de base (hors vitéliége) observées chez les femelles. De la
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méme facgon, les teneurs en Vtg (peptide rapporteegurées chez les males sont 700 fois
plus faibles que celles mesurées chez les femediessvitellogénese (résultats non présentés).
Des résultats identiques ont été rapportés chezmssacés copépodes (Leeal, 2008 ;
Volz et Chandler, 2004) et décapodes (Sagil, 1999 ; Shechtast al, 2005). Concernant la
femelle, et comme attendu, nous avons observéuraexpression du géne Vtg aux cours des
stades C2 et D1 correspondant aux phases de croessaocytaire les plus importantes,
c’est-a-dire a l'activité de vitellogénese la plotense. Ces observations sont renforcées par
les données obtenues pour les teneurs en cett@nadFigure 11) ou la plus forte production
a été observée. Enfin, la fonction de cette pretéians la reproduction a été confirmée par
des observations faites sur les embryons au ceulsud développement (Figure 11), puisque
les résultats montrent clairement une diminutiorutdfsation rapide de cette protéine au
cours de lI'embryogenese. Ces résultats validenned’'part les méthodes analytiques
développées pour la mesure de I'expression du gedant pour la Vtg et la quantification
absolue de cette protéine et d’autre part le réleette protéine dans la reproduction chez
cette espéce et plus particulierement comme salgceserves pour le développement des

embryons.

500000 A
400000 4
300000 +

200000 E b b b

Vg eDN A copie number

100 000 1

2A B 2Cl1 c2 2D1 D2

Figure 10 : Niveaux d’expression du géne codant pola Vtg chez le maleG. fossarum(3) et la femelle a

différents stades de son cycle de mue — reproduatig? A-D2). A-D2 correspondent aux 6 stades d’inter-
mue définis par Geffard et al (2010) chez cette espéece. Les données sont expamen nombre de copie
d’ANDc (moy £ E.T., n = 20 pour les males et 10 powchaque groupe de femelle) quantifié par RT-PCR

des ARNm contenus dans 1ug d’ANR total. Lettres id#iques : pas de différence significative entre les
conditions (p > 0.05).
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Figure 11 : Evolution la quantité de vitellogénineexprimée en pmole de peptide ILIPGVGK par ovocyte
(boites a moustache bleues, n=5 femelles / stadendige) au cours de I'ovogenese et I'embryogenese

3.4.3 Validation au laboratoire

L’intérét de la mesure de la Vtg comme biomarquspécifique d’'une perturbation
endocrinienne a été évalué en laboratoire via Bein d’organismes males a divers
molécules modéles. Aujourd’hui, une des limites sdém développement de biomarqueurs
moléculaires spécifiques d'une perturbation enddenne chez les crustacés males est le
choix de molécules modéles a utiliser pour valices biomarqueurs. Par conséquent, nous
avons choisi de tester plusieurs familles de copogl) des hormones de crustacés, la 20-
hydroxyecdysone et le méthyl-farnésoate, pour leldegides données sont disponibles, mais
uniquement chez les femelles ; (2) des composésaltautigues comme I'anti-cancéreux (le
cyprotérone), I'anti-épileptique (la Carbamazépin@nti-UV (benzophénone) couramment
détectés et quantifiés dans les rejets de statd@mirations et pour lesquels une demande
forte d’informations sur leur impact chez les irtebrés existe (Ferraet al, 2003 ; Fentet
al., 2006) et (3) des pesticides avec le méthoxyfiéleomnteragissant avec le récepteur EcR-
USP chez les insectes et le propiconazole, un éategazolé, largement utilisé en agriculture,

et qui inhibe I'expression du géne codant pourtig hezD. magna(Soetaeret al, 2006).

Des gammares males ont été exposés en laboratoes différentes substances et a
des concentrations comprises entre 10 hget 1000 pg.l. La 20-hydroxyecdysone n'a
conduit a aucune induction de la Vtg chez les maess que le méthylfarnésoate a induit la

production de cette protéine chez les organismpsses (Figure 12). En se basant sur les
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connaissances disponibles concernant I'endocrim®ldgs amphipodes, une des hypothéeses
est que ces molécules interferent avec I'hormorgroggne qui régule négativement la
synthése de cette protéine. De nombreux pesticdes congcus pour mimer le role de ces
deux hormones dans le but de contréler la croigsdeaéveloppement et la reproduction des
arthropodes nuisibles de l'agriculture. Le méthéxyfzide est un insecticide récent qui a une
tres grande affinité avec le récepteur a I'ecdysdmez les insectes |épidopteres (Carlebn
al., 2001). Il agit comme un agoniste de I'hormonendge, la 20-hydroxyecdysone. Les
données disponibles a ce jour montre que cet icgBripossede un tres faible risque pour les
especes non-cibles comme les coléopteres (Trisgbab, 2000) et les acariens (Villanueva
et Walgenbach, 2005). Cependant, une induction tp &/ été observée chez les méles
exposés a la plus faible concentration, alors quiaa induction n'a été observée aux plus
fortes concentrations. Peu de données sont didesndans la littérature sur le potentiel
perturbateur endocrinien de cette molécule, afiledeconfronter a nos résultats. Le second
pesticide testé est le propiconazole pour lequelralation dose-réponse en cloche (induction
a faibles doses et inhibition a fortes doses) aobténue avec une induction significative de
Vtg & la concentration de 0,1 pg.LContrairement & nos données, Soetaerl (2006)
observent une inhibition de I'expression du gendaod pour la Vtg chebaphnia magna
exposée a 1 mg/L. Cependant, il est important der e cette étude a été conduite avec de
trés fortes concentrations et chez des femelles.

Les composés pharmaceutiques sont couramment @@tdans les rejets de stations
d’épuration. La toxicité de certains d’entre euxé® évaluée a l'aide de tests aigus.
Cependant, leurs effets sub-létaux n’ont été qugimaement étudiés (Feat al, 2006). La
cyprotérone est un anti-androgene, un dérivé stigthed de la progestérone, couramment
utilisé dans le traitement du cancer de la proséms cette étude, nos résultats ont montré
gu’'une exposition a des concentrations réalisteglan environnemental conduit a une
induction significative de la Vtg chez les male&uire composé pharmaceutique testé, la
carbamazépine, est connu pour étre un des comfasspkis problématiques d’un point de vu
du risque environnemental (Ferraet al, 2003 ; Fentet al, 2006). Toutefois, aucune

induction de Vtg n’'a été observée chez les malpesds a ce composé.

Au cours de ces travaux, toutes les inductions tipdservées ne suivent pas une
relation dose-réponse classique avec une augnantati fonction de la concentration

d’exposition, mais s’observent uniquement aux plaibles concentrations. Nous avons
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observé des résultats similaires pour le suivi'ebgptession de genes (non présentés), avec
des inductions obtenues aux faibles concentratiestées et non aux plus fortes. Ce type de
profil peut étre expliqué en partie par l'appantia’effets sub-létaux aux plus fortes
concentrations. Sanderst al (2005) ont obtenu des observations similairesc ale
nonylphénol chez des larves Beelegansou les plus fortes inductions de Vtg sont obsesvée
aux plus faibles concentrations testées. De nombneerturbateurs endocriniens, en
particulier les xénoestrogenes, présentent dessdffelogiques suivant ce type de relations
dose-réponse, appelés aussi des effets a faibkss dtMarkeyet al, 2003), compliquant
fortement leur utilisation comme biomarqueurs. té&sultats de ces travaux montrent que les
niveaux d’'expression du gene codant pour la Vtgsmdgalement la teneur en cette protéine,
mesurés chez les males révelent un stress, aveoiviEsIx d’expression et de production
pouvant atteindre ceux observés chez des femetles dycle de reproduction. Cependant,
actuellement, il est encore difficile de concluteg fa possibilité d'utiliser la Vtg comme
biomarqueur spécifique d’'une perturbation endoerine chez les males. En effet, la plus
forte induction observée suite a ces expositionaleoratoire est de 10, ce qui est bien loin de

ce qui peut étre observé chez les poissons, oindastions de 1Dpeuvent étre facilement

observées.
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Figure 12 : Teneurs en Vig (exprimées en pmole dweptide ILIPGVGK par mg de poids frais) chez des
males G. fossarumaprés exposition a diverses molécules modeles ;HE : 20-hydroxyecdysone, MF :
méthyl-farnésoate, MX : méthoxyfénozide, PZ : progionazole, BZ : benzophénone, CA : carbamazépine,
CY : cyprotérone. Water : témoin, Acetone : témoinsolvant a la concentration de 0.005%. La boite a
moustache représente le premier et troisieme quaté avec la médiane. * = p< 0,05 par rapport aux
contrles.
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3.5 Test de reproduction

3.5.1 Besoin de méthodes chez les amphipodes

La contamination des milieux aquatiques est trawiitellement abordée par la mise en
place de mesures analytiques sur les sédimentsaleset dans les organismes. Cependant,
bien que ces approches se montrent pertinentes lpoaompréhension des cycles bio-
géochimiques de contaminants, elles se révelent gpguopriées pour définir la qualité
biologique des milieux étudiées. Pour ceci, lesdsits de laboratoire et/ou sur le terrain,
basés sur I'étude de réponses au niveau indivieluglib-individuel, constituent des outils de
choix pour évaluer l'impact biologique de mélange abntaminants, tenir compte de la
fraction bio-disponible de ces derniers et enfiritraeen évidence la présence et la toxicité de
composés non identifiés par les approches chimi¢agaciet al, 2009). Les amphipodes
sont couramment choisis comme organismes testiéscgwnt reconnus pour étre sensibles a
de nombreux contaminants (Pasasteal, 1994; Neuparthet al, 2005; Mazuroveet al,
2008), facilement utilisables au laboratoire et leuterrain (Gros®t al, 2001; Neupartlet
al., 2005; Costat al, 2005) et parce gu'il existe des tests de toXiaigu et chronique, dont
certains sont standardisés (USEPA, 2001).

Un des objectifs fondamentaux de I'écotoxicologiedétablir comment les polluants
affectent les populations d'organismes (Wat al, 2002). Cependant, ce niveau
d’organisation biologique est, pour de hombreusgeees, difficile a utiliser au laboratoire.
Dans ce contexte, une des approches les plus pgeuses est l'utilisation de modéles de
dynamique de populations (Forbesal, 2008). Cette approche implique l'utilisationlat
mesure des effets toxiques au niveau de l'individilisant des variables biologiques jouant
un role clef dans la dynamique de population comimesurvie, la croissance, le
développement et la reproduction qui seront ensuiégres et projetés dans des modéles de
population afin de prédire les effets au niveauutetonel (Raimondo & McKenney 2005;
Widarto et al, 2007). En Europe, deux espéces de gammare toehgs Gammarus
fossarumet Gammarus puléxsont reconnues comme espéces d'intérét et omtestétilisées
en écotoxicologie. Aujourd’hui, de nombreuses desneéxistent sur I'impact de sédiments et
polluants sur des réponses létales et sub-létalesne la croissance (Blockwaedt al, 1996;

Romanet al, 2007), le taux d’alimentation, le comportemeexwel (Pascoet al, 1994;
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Watts et al, 2001) et la locomotion (De Langs al, 2006), montrant la sensibilité et la
pertinence écologique de ces approches. En revaatlielinverse des espéces marines et
estuariennes (Lawrence et Poulter, 2001; Scartedl, 2007), aucune méthodologie de test
permettant d'évaluer I'impact de toxiques et/ou aithlons naturels sur le succes
reproducteur n’est actuellement disponible pour egseces dulcaquicoles. Dans le cadre
d’'un projet Ecco (PP1) et de la thése de B. Xuemebs avons décrit le cycle de mue et de
reproduction, et proposé un biotest permettantadiéar I'impact de polluants sur ces deux
processus physiologiques (A34). Comme chez towes$peces de gammare, le cycle de
reproduction et le cycle de mue sont synchronikésdéveloppement embryonnaire et la
croissance ovocytaire (vitellogénése) se dérodrmhéme temps que le cycle de mue, car les
femelles pondent et s’accouplent immédiatementsaprenue.

3.5.2 Description du cycle de mue et de reproduction

Dans un premier temps et a partir des travaux @mdBlet (1980) che®rchestia
gammarelusdifférents stades de mue (post-, inter et préjroneété décrits en se basant sur
I'observation de la structure tissulaire de $3°2t £™ paires de périopodes (dactylopodite et
protopodite). Le cycle de mue est divisé en tradqales : la post-, inter et pré-mue. Ces
phases sont respectivement caractérisées par téssskment de la nouvelle cuticule, la
rétractation de I'épiderme par rapport a la cuécet enfin par la sécrétion de la nouvelle
cuticule. En accord avec les observations de $et¢li993), a 12°C le cycle de mue est de
30 jours. Six stades ont été identifiés (Figure IRux stades de post-mue (A et B) dont la
durée est respectivement de 1 et 3 jours, deurstdchter-mue (C1 et C2) de 9 jours chacun

et deux stades de pré-mue (D1 et D2) de 3 et 5.jour

Pour chaque stade de mue, diverses variables rraviec la reproduction ont été décrites,

telles que la surface ovocytaire, le nombre d’ovesyle développement embryonnaire et le
nombre d’embryons. Concernant la fertilité et laofédité, les valeurs obtenues ont été

normalisées par la taille des femelles. Les nivadas<variables biologiques retenues au cours
du cycle de mue sont présentés dans le Tableala8&jure 14. Etant donné que le stade de
mue A est tres court, les stades de post-mue (B) @int été regroupés en un seul stade
identifié AB.
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Exuviation

Ponte et fécondation des ceufs dans le marsupium

D2 Apparition de la cuticule sur
les soies néo-fonm ées

B: Epaississement de la cuticule de
l'ondge

Oy Appartion de la cuticule
zur I'ongle néo-formé
Fonn aion des matrices
desfutures soies du
pétiopode

Cy:Décollement ertre |a
matrice de l'ongle et la
cuticule

Co: Fomation de fentes
circulaires sur matrice de
l'omle

Maturation des gonades

Figure 13 : Caractérisation du cycle de mue che@ammarus fossarumLes critéres pour chaque stade
(écrits en noir) se basent sur le développement diéssus a I'extrémité des périopodes.

La surface moyenne des ovocytes augmente au cours/ale de reproduction avec des
valeurs comprises entre 22 000 et 164 00F pour les stades AB et D2. La plus forte
croissance, correspondant a la mise en place dieliogenése secondaire, a lieu pour les
stades C2 et D1. Concernant le nombre moyen d’'dagscyine diminution significative est
observée entre les stades C1 et C2. Ces résultatisemnt que la vitellogénése secondaire ne
se met pas en place pour I'ensemble des ovocytéeseen pré-vitellogénése et disponibles
dans la gonade, et ainsi qu’'un taux fiable deliigtne peut étre déterminé que chez des
femelles au moins en C2. Concernant les embryacsing différence significative (p > 0.05)
n'a été observée en fonction des différents stdtlest également observé qu’il n’existe pas
de différence significative entre le nombre d’oviesyobservé au stade C2, D1 et D2 et le
nombre d’embryons. Ces résultats montrent qu'’il ynataux de fertilité proche des 100 %

chez cette espece.

Tableau 8 : Surface ovocytaire (urf: ET) et nombre d’ovocytes et d’embryons (moyenne £T, n = 15;
normalisée par la taille des femelles) che2. fossarum en fonction du stade de mue.

Stade de mue Surface ovocytaire  Nombre d’ovocyte Nombre d’embryon
(unt)

AB 21 900+ 1 800 2.5 0.25 1.3+ 0.18

C1 39 400+ 4 500 2.4-0.43 1.4+ 0.35

C2 106 000+ 6 800 1.6t 0.17 1.6+ 0.24.

D1 133 000+ 3 300 1.6+ 0.28 1.4+ 0.38

D2 164 000+ 5 800 1.5+ 0.35
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La Figure 14 présente les différents stades delaj@ement embryonnaire observés chez les
femelles deG. fossarunen fonction de leur cycle de mue. En accord agsobservations de
Sutcliffe (1993), les embryons d’'une méme portée wn développement synchrone, avec
plus de 90 % des individus au méme stade. Les seunfsde forme elliptique, avec un péle
arrondi et un péle plus pointu sur I'axe longituainA la ponte, ils sont violets, homogenes,
opaques et délimités par une fine membrane. Cetcashomogene et opaque est
caractéristique du stade 1 qui est observé chdeneslles en stade de mue AB. Ensuite, une
flexion ventrale apparait chez les embryons, caratigue du stade 2, observée chez les
femelles en stade de mue C1. Le stade embryonBase caractérise par I'apparition du
bourgeon céphalique et apparait chez les femejlastain stade de mue C2. La présence
d’omatidies complétement formés et de couleur rasggde critére pour le passage en stade 4
que I'on retrouve chez les femelles en stade deDiud.e dernier stade (stade 5) correspond
a I'éclosion et la présence de juvéniles dans lesapaum. Ce stade 5 est observé chez des
femelles proches de la mue, au stade D2. Ces ttaz@nfirment que les cycles de mue, de
reproduction et le développement des embryons gamtaitement synchronisés. Une
description aussi fine du cycle de reproductionit éme phase indispensable pour la

validation fonctionnelle de biomarqueurs comme &surne de la Vtg (partie2).

Stade 1 : L’embryon est Stade 2 : Apparition de la Stade 3 : Formation du
ovoide et homogéene ventro-flexion bourgeon céphalique

Stade 4 : Omatidies complétement formés de Stade 5 : éclosion, juvéniles
couleur rouge

Figure 14 : Description des différents stades de déloppement embryonnaire chef. fossarumau cours
du cycle de reproduction
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3.5.3 Proposition d’'un biotest

Le protocole du biotest de reproduction proposé&é&simeé dans le Tableau 9. A 12°C, nous
avons défini une exposition de 21 jours comme é@tanbon compromis entre la durée d’un
test de laboratoire et la nécessité d'utiliser algmnismes en stade C2 permettant de décrire
de facon fiable les paramétres liés a la reprodoctEn effet, au stade C2 de la mue, la
vitellogenése est mis en place et les embryons sonstade 3, c’est a dire avec une
organogénese bien avancé. Le bio-test proposé peemeomparaison au contréle, d’évaluer
de facon tres ciblée I'impact de contaminants @8 processus physiologiques liés a la
reproduction que sont la mue, le développement yonbgrire et la croissance ovocytaire
(vitellogénese secondaire). L'utilisation simultan@e ces «endpoints», normalement
parfaitement synchronisés, permet d’identifier etd® mieux évaluer le mode d’action des
composés testés sur la reproduction de cette espécestade de mue C2, le nombre
d’ovocytes est similaire au nombre d’embryons etcdpeut étre utilisé comme un indicateur
pertinent de la fécondité et de la fertilité. Pansequent, en plus de la comparaison au
contrdle, la comparaison de ces deux parametresépeuutilisée pour discriminer I'impact
spécifigue d'un polluant sur I'un de ces deux marga. En général, les méthodologies
disponibles pour étudier I'impact de contaminaniséghantillons environnementaux sur la
reproduction des amphipodes reposent sur la mekuneombre de juvéniles produits par
femelles vivantes (Costet al, 2005 ; Ringenargt al, 2007; Scarletet al, 2007) et ne
permettent pas de discriminer ou déterminer sefets observés résultent d’'un inhibition de
la production d’ovocytes, de la qualité (taille)sdevocytes, d’anomalies du développement

embryonnaires, ou d’'une perturbation de la mue.

Au cours de travaux de thése (B. Xuereb et G. Juezt de plusieurs projets (PC3, PC5 et
PC6), ce biotest a été utilisé pour évaluer d'uné fa toxicité de composés chimiques

connus pour leur toxicité ou émergents, et d’apaég la toxicité de rejets hospitaliers et

urbains. Ces travaux ont notamment permis de mettrévidence que le methoxyfénozide,
un pesticide, s’est montré spécifiquement pertetdratie la mue, au méme titre que la 20-
hydroxyecdysone (hormone de mue), conduisant aetardr de celle-ci. Des observations
similaires ont été faites avec des rejets hospigljpsychotropes). Ainsi, suite aux 21 jours
d’exposition, au lieu d’observer des femelles eristde mue C2, la majorité d’entre elles se
trouvaient encore en stade AB et C1l, mais avectailes d'ovocytes et des embryons

correspondant a des femelles en stade de mue J2.@@&me facgon, ces travaux ont montré
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que le nonylphénol affecte spécifiquement le déysdment embryonnaire, des une

concentration d’exposition trés faibies(, 0.05ug.I™).

Tableau 9 : Conditions du test de reproduction cheGammarus fossarum

Eau Eau naturelle de forage, 12 °C, conductivité &EDUS/cm

Organismes Provenant de la Bourbre (Tour du Péme)s

Stabulation 2-3 semaines a 12°

Photopériode 10h de lumiere et 14h d'obscurité

Becher Polypropylene pour les composes inorgareguerre pour les composés
organiques.

Renouvellement Continu ou semi-continu selon le posa

Stade des femelles Femelles en fin de cycle pledection (juvéniles dans le marsupium, gonades
visibles et en couples).

Taille des femelles 8 — 10 mm

Nombre de d'organismes par 7 couples

becher

Alimentation Feuille d'aulne

Aeration continue

pH 7.8-8.3

Durée du test 21 jours; une période de 3 a 4 jestraécessaire pour que la mue s'opére chez

toutes les femelles.
Variables biologiques étudiéeSurvie, mue, fertilité, fécondité croissance ovaagt et développement
embryonnaire.
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4 Indicateurs de toxicité des milieux : valeurs seuihtégrant la
variabilité naturelle des marqueurs de toxicité déeloppés chez
G. fossarum
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4.1 Contexte

La surveillance de populations et communautés atdoes d’organismes aquatiques
constitue encore aujourd’hui la principale démarpbar évaluer la qualité des cours d’eau.
Ces mesures ont prouve leur utilité pour décréggat d’un écosystéme et mettre en évidence
leur perturbation, mais se montrent moins perteemiour identifier les causes de cette
perturbation, condition pourtant nécessaire pourt tprocessus d’aménagement et de
restauration des milieux aquatiques. En effettdacture d’'une communauté est influencée
par de nombreux facteurs et processus qui operdiffééentes échelles de temps et d’espace.
L’absence d’'une espéce dans une communauté peuleétésultat de I'impact direct d’'un
facteur de stress (physique et/ou chimique) siie espece, mais peut également résulter d'un
changement chez d’autres espéces (effet indirgat)soit se nourrissent, soit sont la proie
et/ou sont en compétition avec cette espece. Ellge ¢galement découler de changements
dans d’autres habitats du bassin versant ou deumdguatique, qui agissent comme source
d’'organismes et/ou de colonisation pour I'écosystedintérét. La nécessité de devoir
identifier I'origine d’une perturbation et de digoiner un facteur de stress d’origine physique
(habitat), écologique (compétition, prédation) dtindque (polluant) impose d’établir et de
qguantifier les liens existants entre causes etteffet par conséquent de revenir a des
«systémes biologiques» simplifiés (niveaux biologs moins élevés) que sont la cellule et
I'organisme. C’est dans ce contexte que les biooeang ont été proposés comme outils
pertinents dans les schémas d’évaluation des gsgueronnementaux. Les études utilisant
les biomarqueurs dans les milieux naturels ontrgigtiement consisté en des approches de
type amont/aval, encadrant une source de pollutopres ce soit par des préléevements de
populations naturelles ou par I'encagement d’'ojaes de laboratoire ou prélevés sur un
site non contaminé. L’'approche par encagement pluke 'avantage de donner acces a la
mesure de traits de vie (survie, croissance, rejatoxh et taux d’alimentation) et de pouvoir
les utiliser comme marqueurs de toxicité. De nonrgee études et projets européens (BEEP
et ECOMAN) ont montré l'intérét de ces outils d'émxicité dans le cadre de programmes
d’évaluation du risque environnemental (Adaetsal, 1999 ; Beliaeff et Burgeot, 2002 ;
Gallowayet al, 2004 ; Narbonnet al, 2005 ; Pampaniat al, 2006 ; Picadet al, 2007). Il
est toutefois important de rappeler ici que I'stition de ces outils pour évaluer la qualité
environnementale n'est pas encore généralisée gbgee confrontée a plusieurs verrous

techniques et scientifiques. Parmi ces verrous, tles plus contraignants est I'absence de
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référentiel, c’est a dire d'un cadre de lecturenptant d’interpréter, dans le temps et
'espace, la modulation de ces marqueurs directereantermes de contamination bio-
disponible ou d’'impact toxique. Au méme titre quauples indicateurs de contamination
(accumulation, voir partie 2), les réponses mokiices et physiologiques utilisées comme
marqueurs de toxicité peuvent non seulement étgulées par la présence de contaminants,
mais sont également sensibles a d’autres paran{édamseurs de confusion) liés a la biologie
de I'organisme et/ou la physico-chimie des miliétidiés. De nombreuses études, provenant
de la littérature et de nos travaux (partie 3), rorg en évidence que I'état physiologique de
I'organisme peut fortement influencer la réponsendmarqueur de toxicité (A8, A19, A27,
A42 ; Printes et Callaghan, 2003 ; Hoguet et K&§072; Lewis et Galloway, 2008 ; Fossi
Tankouaet al, 2011). De la méme fagon, de nombreux travaupadent I'influencait de
facteurs environnementaux sur la réponse des alitlsotoxicité. Pfeiferet al (2005) et
Buschiniet al (2003) ont respectivement montré que la températdluencait fortement le
niveau de l'activité enzymatique Ache et le nivede dommage a I'ADN chez les
mollusques. De la méme facon, Haggeral (2010) ont observé une variation saisonniere
pour de nombreux biomarqueurs mesurés chez la nvydikis edulis pouvant étre liée soit
au cycle de reproduction, soit a la quantité dermtowe disponible. Ce sont ces contraintes
(facteurs de confusion) qui ont limité [l'utilisatiodes marqueurs d’écotoxicité a des
applications amont/aval de rejets ponctuels, espéiasi limiter au maximum l'impact de
ces facteurs de confusion. Afin d'affiner la disunation entre variations naturelles et
variations causeées par un facteur anthropiquefliénce des parametres biotiques et
abiotiques sur la réponse de marqueurs d’écotéxiait étre appréhendée. La caractérisation,
la compréhension et la prédiction de I'impact de feeteurs de confusion sur la réponse des
marqueurs d’écotoxicité doit permettre d'une past ptoposer des protocoles robustes et
reproductibles pour leur mesure (voir partie 3etketfes parametres biologiques), et d’autre
part permettre de définir des valeurs de référeziceeuils (au-dela desquelles l'effet est
significatif) intégrant la variabilité naturelle dees marqueurs en regard des facteurs
environnementaux. La définition de telles valeurg cendre possible une application de ces
outils a large échelle, au-dela d’une approche afaal, et une interprétation fiable de leur
niveau en terme de contamination bio-disponiblgeetoxicité des milieux. L’utilisation de la
transplantation, basée sur I'encagement d'orgarssguntréles (provenant d’'une méme
population et calibrés en taille, genre etc..) prde s’affranchir de I'impact des facteurs de

confusions biologiques internes a I'organisme.

63



L

Cette partie de mon travail a consisté a définaurpchaque marqueur de toxicité
développé chet. fossarum(partie 3), des valeurs de référence et seuits @taluer leur
pertinence pour le diagnostic de la toxicité dekeont a large échelle. Pour ceci, hous avons
décrit et formaliser, en laboratoire et sur led&rren milieux non contaminés, I'impact de
facteurs environnementaux (température et durét&fiet spatial et saisonnier sur les divers
marqueurs développés précédemment. Sur le telaadéfinition d’une station comme site de
référence non contaminé s’est appuyée sur I'utitisades indicateurs chimiques présentés
précédemment (partie 1), a partir de gammares éncddn site est défini comme non

contaminé lorsqu’aucune concentration en polluaatdépasse les valeurs seuils associées.

4.2 Activité acétylcholinestérase

4.2.1 Variabilité naturelle

Concernant cette activité enzymatique, ces trawenété réalisés dans le cadre de la
thése de B. Xuereb et de projets nationaux (PP2, PE3 et PC14). A I'aide du protocole
défini chez cette espéce (partie 2), basé surli$ation d'organismes males de taille
homogene (entre 15 et 20 mg), la variabilité debmemarqueur au regard des facteurs
environnementaux a été étudida un suivi mensuel sur un an et deux sites de nétére
I'un fortement (Bourbre : 125 mgide C&") et l'autre faiblement calcique (Morcille : 9
mg.L* de C4"). Ces deux sites présentent des variations deémtupe similaires et trés
marquées au cours de l'année (de 2 a 17°C). Dansélme but, une expérimentation
d’encagement a I'échelle de la région Rhéne-Alpéseéamenée sur une dizaine de sites non
contaminés et caractérisés par des températurekl(del9°C) et des niveaux calciques tres
variables (de 4 a 130 mg'lde C&"). La Figure 15 présente les données obtenueslgour
suivi sur les sites de la Bourbre et de la Morciles résultats montrent que les activités sont
similaires entre les deux bassins et constantesoars du temps, avec des coefficients de
variation de 8,4 et 6,2 % pour la Bourbre et la &fl@ respectivement. Ainsi, aucune
corrélation significative n'a pu étre observée ents niveaux d’activité mesurés et les
principaux parametres physico-chimiques de I'aay, température, pH, dureté et debit). Par
conséquent, et sur la base de ces données, naus @valéfinir une valeur de référence.(
moyenne annuelle : 8,4 nmol.rifinet une valeur seuil.€., intervalle de confiance & 95 % :
7,4 nmol.mift) au-dessous de laquelle I'activité Ache mesuréeyémne de 5 réplicats) peut
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étre interprétée comme significativement différedien niveau « normal », et donc traduit
une exposition a des composés neurotoxiques ahié-ACes résultats vont a I'encontre des
observations rapportées chez le copéphderevicornis(Forgetet al, 2003), ainsi que chez
diverses especes de bivalves (Robillatal, 2003 ; Lauet al, 2004 ; Leinio et Lehtonen,
2005), qui montrent que les niveaux d’Ache vari@atmaniére saisonniere. Toutefois, dans
ces derniéres études, les niveaux d’activité Adre sormalisés par la teneur en protéines
des organismes, expliqguant en partie ces obsemga{Radenaet al, 1998 ; voir partie 2).
Les données obtenues sur les sites non contaminksrdgion Rhéne-Alpes confirment ces
résultats, avec des niveaux d’activité Ache supésia la valeur seuil préecédemment définie.
Dans la littérature, il est généralement admis @’inhibition d’activité Ache doit excéder
20-30 % des valeurs observées sur le site de n&@rpour refléter une exposition & un
composeé anti-Ache (Escartin et Porte, 1996 ; Oeteml.,, 2002). Dans le cas d& fossarum
une inhibition supérieure a 12 % peut étre inteégaréomme une modulation résultante de

I'exposition a une contamination.
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Figure 15 : Variations annuelles de I'activité Achgnmol.min™, moy + E.T., n=5) mesurée che@ammarus
fossarumde janvier 2007 a janvier 2008 sur la Bourbre etal Morcille. La ligne en pointillés représente la
moyenne annuelle (8,4 + 0,5 nmol.mif), et la ligne continue la borne inférieure de litervalle de
confiance & 95% (7,4 nmol.mift") des valeurs d'activité Ache obtenues pour les desites.

4.2.2 Application et interprétation au regard de la valeseuil

Dans le but d’évaluer la pertinence de disposevaleurs seuils pour I'utilisation et
I'interprétation des biomarqueurs dans I'évaluatienla qualité des milieux, une étude a été
menée sur diverses sources de contaminafianine approche classiqgue amont/aval. Trois
rejets de station d’épuration (Beaujeu sur I'Ardigfontaine sur la Sabne et Bourgoin sur la
Bourbre) et un rejet minier (Amous) ont été étudiegure 16). Des gammares ont été

encageés sur des stations en amont (témoin) etadmmley rejets étudiés.

65



L

La riviere Amous se caractérise par une contanunagpécifique en meétaux (As, cd, Pb et
Zn), provenant des déchets de I'ancienne mine dedQks (Casiokt al, 2009). Deux sites
de référence (en amont du rejet = Reigous) onségctionnés, I'un sur ’Amous (nommé
Al) et un second sur un tributaire (site A2). Li#essa I'aval se situent a 1500 (site A3) et
3000 m (site A4) du rejet (confluence Amous-Reigoln suivi sur trois semaines a été
réalisé avec des prélévements toutes les semaines.

L’Ardiere se caractérise par une pression agriqaieésulte en grande partie d’'une trés forte
activité liée a la vigne (Doriget al, 2007). Sur cette riviere, c’est la STEP de Beawjui a
été étudiée en Novembre 2007 et Juin 2008. Detiorssaen amont ont été etudiées, Bjl tres
en amont dans une zone non soumise a la presgioaley et Bj2 a 50 m a lI'amont de la
station d’épuration. Deux stations en avals ontetgant été suivies, Bj3 et Bj4 a 20 et 200 m
du rejet respectivement.

Le bassin versant de la Sabne est soumis a ungi@rate type urbaine et industrielle, celui
de la Bourbre se caractérise plus par une pressjacole de type céréaliere (Réseau National
de Bassin; http://sierm.eaurmc.fr/eaux-superfie&lhdex.php). Sur la Sabne, seule une
station témoin a été mise en place, juste a 'amamthe de la STEP de Fontaine (S1). Deux
stations a l'aval du rejet ont été étudiées (SBBt Ces travaux ont été réalisés a deux
périodes, en Novembre 2007 et en Juin 2008. Epfioy la STEP de Bourgoin, quatre
stations ont été étudiées en Juin 2007. Deux stabat été suivies sur la Bourbre a 'amont
de la STEP, l'une proche (B2) et la seconde endétbassin (B1). Une troisieme station en
amont du rejet a été étudiée (B3), elle se trouvdesBion qui est la riviere dans laquelle la
STEP se rejette. Enfin, une station en aval deTBFS(B4) a été étudiée, se situant a la

confluence du Bion et de la Bourbre.

Les résultats obtenus sont présentés dans la Figurevec une approche classique basée sur
la comparaison amont/aval et la recherche d'urférdifice statistiquement significative entre
les sites définia priori comme témoins et contaminés, les résultats mantrem inhibition
significative de l'activité Ache sur le site avad 8eaujeu en 2001 (site Bj4) et les sites aval
de 'Amous (sites A3 et A4) apres deux et trois aem@s d’exposition (T2 et T3). Si les
données sont maintenant interprétées au regard daldur seuil définie pour cette activite,

alors les inhibitions observées sur les sites d@dlAmous sont en réalité des faux positifs.

66



i 57
by
L5

-

Mines d?ﬁmnﬂﬁ?ll ‘Etockaze da déchers
fl i

I Urbain I Forat [] Culture

Figure 16 : Sites d’études sur lesquels les testssitu ont été mis en place. A : Amous ; Bj : Ardiére ; S
Sadne et B : Bourbre.e : stations d’étude ; A : Rejet de station d’épuration.

Les différences significatives observées sont dedite de la variabilité qui peut étre
observée dans la mesure de cette activité. La itiéfind’'un protocole robuste, basé sur
I'utilisation d’organismes calibrés (males de wilhomogéne, voir partie 2) accentue la
possibilité de décrire des faux positifs dans [gxaches amont/aval. De plus, l'utilisation de
la valeur seuil disponible pour la mesure de Ratdi Ache permet également de mettre en
évidence le risque de faux négatifs. En effet, awezcomparaison amont/aval, la présence de
composés anti-cholinestérasiques conduisant aibitidn significative observée pour les
deux sites amont (sites B2 et B3) et sur le sitd @84) ne peut étre identifiée. La lecture des
données au regard de la valeur seuil montre qusitlss amont sont impactés, que la qualité
de I'eau de la riviere est déja dégradée, et enfia le rejet de la STEP n’accentue pas
I'impact neurotoxique observé.

La présentation de ces résultats montre l'intéetdsposer de valeurs seuil pour
d’'une part permettre une interprétation fiable desnées en milieux naturels, et d’autre part
sortir d’'une approche amont/aval contraignantegmedre possible I'interprétation des stations

prises individuellement et I'application de ce bamgueur a large échelle.
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Figure 17 : Activité Ache (moy + E.T., n = 5) mesuwe chezGammarus fossarunexposé sur les différentes
stations étudiées. Ligne bleu : valeur de référencet lignes en pointillée : limite inférieure et suprieure
au-dela desquelles I'activité Ache est significattment différente de son niveau de base. Les poimtsuges
représentent les stations définiea priori comme témoins (amont des rejets).

4.3 Essai des Cometes

Concernant I'utilisation de I'essai des Cometesrmhagnostiquer I'impact génotoxique
des milieux aquatiques, ces travaux ont principalendté réalisés dans le cadre de la thése de
E. Lacaze (co-encadrement avec A. Devaux, INRA-ER)T& supportés divers projets (PC4
et PC14), notamment 'ANR Resyst sur I'évaluatianld gestion de déchets miniers sur la
qualité des milieux dans le bassin minier de Dedliee Sur la base du protocole défini et
présenté précédemment (partie 2), une approchéasim celle utilisée pour I'activité Ache
a été réalisée pour déterminer et proposer uneivaiiil pour les niveaux de dommages a
I’ADN. Ces travaux ont concerné (1) I'étude en lattoire des dommages a ’ADN chez des
organismes exposés durant 15 jours a différentepdratures (6 a 24°C) et duretés (de 100 a
300 mg.L'CaCQ) en conditions non contaminées; (2) un suivi mehswr un an des
niveaux de dommages a I’ADN chez des organismdey@® sur les deux sites de référence
utilisés pour l'activité Ache, la Bourbre fortemenalcique (125 mg.t de C&") et la
Morcille faiblement calcique (9 mglde C&") et enfin (3) via 'encagement d’organismes
sur une dizaine de sites de référence. Je ne ld&daipas les résultats obtenus pour ces
travaux (voir articles A41 et A42), car les obs¢itvas sont similaires a celles obtenues pour
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I’Ache. Aucune influence des facteurs environneraext des saisons et de la localisation
géographique n'a été observée sur le niveau de @dgesna I’ADN. Des niveaux de
dommages faibles et similaires pour I'ensemble dergérimentations ont été obtenus,

permettant de définir facilement une valeur séulq Tail DNA).

La pertinence de cet outil de génotoxicité a é@ude notammentia une étude de
terrain (encagement d’organismes contrdles) shas$sin versant du Riou Mort, ancien bassin
minier (PC4). Des encagements ont été réalisésamtous les trois mois sur deux ans. Les
objectifs étaient (1) d’évaluer la toxicité de phugs stations déja bien caractérisées
chimiquement et (2) d’évaluer I'évolution de l'ingiayénotoxique de ces sites, suite a la mise
en place de travaux en 2009 pour mieux assurdiotkage des déchets. La contamination
métallique des sites retenus (Figure 18) a étdésuplusieurs reprises (Andrmétsal, 1999 ;
Audry et al, 2004 ; Morinet al, 2008 ; A4l : résultats non présentés). Les &iesot et
Decazeville sont définis comme référence/témoisquiils ont une trés faible contamination
métallique, toutefois le site hommé Decazevillesgae en zone urbaine. Les trois autres
stations se caractérisent par une contaminatioaliéie, Joany ayant les plus fortes teneurs,

souvent létales pour le gammare.

Riou Viou

Figure 18 : Sites étudiés sur le bassin du Riou MbrL'étoile rouge localise I'usine métallurgique etles
zones grises les zones de stockage des déchets arsniresponsables de la contamination du systéme

aquatique.

Tout d’abord, ces résultats mettent en évidenn&rét de I'approche de I'encagement
d’organismes pour le diagnostic de la contaminaéibde la toxicité des milieux aquatiques
dans le but d’aider a la gestion des milieux. Unstgvi sur deux ans, garantissant une
comparaison fiable des données dans le temps stl'égapace, est tout a fait impossibia
I'utilisation d’organismes autochtones, notammemtregard de la variabilité des types et

tailles des écosystemes étudiés. Les résultatsuabimonfirment que le site Up.Lot est bien
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un site de référence/contrdle concernant 'impaciogoxique, avec des valeurs de dommages
a ’ADN inférieures a 5% sur I'ensemble du suive 2 méme facon, I'absence de variation
saisonniere du niveau de base des dommages a I'ddDonfirmée. A l'inverse, le site de
Decazeville, bien que faiblement exposé a la polumétallique, ne constitue pas un site de
témoin, avec des dommages a I’ADN régulieremenéseprs a la valeur seuil. Ceci montre
une nouvelle fois la limite des approches amonl/avecessitant de défina priori un site
témoin ayant des caractéristiques proches dessstagdier. Ces travaux montrent également
que l'impact génotoxique d’'un milieu est fortemegatiable dans le temps et que les travaux
de gestion des déchets se traduisent par une engpgginotoxique plus faible en 2010 qu’en

2009.
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Figure 19 : Dommages a I’ADN de spermatozoides dammares aprés 5 jours d’exposition (exprimés en
% tail intensity). * significativement différent du témoin. La ligne rouge représente la valeur seuil.

4.4 Vitellogénine

4.4.1 Impact de facteurs environnementaux et effet deskison

La variabilité naturelle (saisonniére et spatiae$ teneurs en Vtg dans les gammares
males a fait I'objet des travaux de thése de Gedub (A51) et d’'un projet PNRPE que j'ai
piloté (PP2) dans le but de définir une valeur Iseeimettant d’utiliser ce biomarqueur dans
la surveillance. La Figure 20 présente les teneurscette protéine observées chez des

organismes males exposés sur deux sites de réder@uurbre et Ardieres présentés

70



L

précédemment) caractérisés par des parametrexsptgysmiques trés différents. Un impact
fort de la période sur les niveaux de Vtg a étéenlds avec de fortes augmentations au
printemps et en été sur I'Ardiéres et, en été auBdurbre. Ces modulations n’ont pas pu étre
corrélées aux températures relevées au cours gésiraentations. Le niveau de Vtg observé
sur I'Ardiéres en Avril pour une température de@ 2%t beaucoup plus fort (facteur de 5) que
les niveaux que I'on a observés au laboratoireomaditions non contaminées et pour la méme
température (Figure 12). Plusieurs études ont égale montré des variabilités temporelles
de la teneur en Vtg chez le poisson méle, sansqgdant qu’elles puissent étre corrélées a la
température (e.g.,Sokt al, 2002 ; Hotteet al, 2003 ; Maet al, 2005 ; Denget al, 2007).

Les niveaux mesurés pour les autres saisons desuteux sites étudiés sont en revanche
comparables avec les niveaux de Vtg mesurés clemédes au laboratoire (Figure 12),
montrant que la dureté de I'eau n’a aucune infleeswr le niveau de cette protéine. Dans la
littérature, il N’y a pas d’études comparables deszrustacés, permettant de les confronter a
nos observations. Ces travaux montrent que desui@tenvironnementaux non identifiés
influencent la teneur en Vtg chez les males, etqoaiséquent qu’il n’est pas possible de
décrire et formaliser correctement ces variatidridoac de proposer une valeur seuil intégrant
cette variabilité naturelle. Toutefois, cette vhailigé naturelle non « maitrisée » ne préjuge
pas de la pertinence et de la sensibilité de ikatiion de la mesure de la Vtg comme
biomarqueur spécifique d’'une perturbation endocecimez cette espece, ceci étant directement

liée aux inductions potentiellement observablemédieux naturels.

Ardiéres Bourbre
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Figure 20 : Teneurs en Vig (exprimées en pmole ILIBVGK/mg) quantifiées chezGammarus fossarum
pendant 4 séries de transplantations sur I'Ardiere®t la Bourbre, sites de référence (Décembre 2008yril
2009, Juillet 2009 et Octobre 2009).
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4.4.2 Lavitellogénine est- elle un biomarqueur spécifigehezG. fossarum ?

Dans le but d’évaluer la pertinence de la Vtg cB@mmarus fossarurmomme outil
de la perturbation endocrinienne utilisable suteleain, une campagne de transplantation a
large échelle géographique a été réalisée surt@d de la région Rhéne-Alpes. A partir des
travaux de Besset al. (2013 ; A52) sur la caractérisation de la contetion chimique bio-
disponible d’'une trentaine de sites de la régicab(@au 5), 5 sites dits «de référence» (pour
lesquels tous les polluants mesurés se trouvaierdessous des seuils de contamination
deéfinis) ont été sélectionnés ainsi que 16 sitiss«dcontaminés ». Parmi les sites contamineés,
certains sont caractérisés par une contaminatiéaifgpue par des métaux (sites P2 et P4),
d’autres par des pesticides (site P7) ou encorealeposés organiques (sites P3, P8 et P11).
En juin 2010, des gammares males standard (tdilés emplexus) ont été encagés sur ces
différents sites a des températures allant de®@.1La Figure 21 présente les teneurs en Vig
observées chez les organismes exposés. Dans uieptemps, ces résultats montrent une
forte variabilité inter-individuelle, limitant laemsibilité de cet outil et ne permettant de faire
ressortir que deux inductions significatives, ptag sites P10 et P11, et avec des facteurs
d’'inductions faibles (environ 10). Des observatiosisilaires ont été observées pour
I'expression du géne codant pour cette protéing clette méme espéce dans la thése de B.
Xuereb (A43). Il existe trés peu d’études chez atestacés autres que des décapodes (e.g.,
Carcinus maenas Lye et al, 2005;Carcinus aestuarit Ricciardiet al, 2010;Litopenaeus
setiferus: Zapata-Pereet al, 2005). Néanmoins, ces travaux confirment égatéifebsence
d’'inductions marquées et une forte variabilité intalividuelle, contrairement a ce que I'on
peut observer classiquement chez les poissons jréles des valeurs d’induction allant
jusqu'a 16. Ces résultats confirment que la teneur en Vignestiulée par des facteurs
environnementaux non identifiés et qu’il conviende comprendre a l'avenir pour rendre

utilisable cet outil en surveillance.

Toutefois, il est également important de noter plussieurs auteurs ont récemment
souligné les fonctions pléiotropiques du gene dédg indiquant un réle non-exclusif dans la
reproduction chez les vertébrés et les invertéZbanget al, 2011). Les réles de la Vig
semblent étre étendus au-dela de sa fonction déipeode stockage/réserve. Par exemple
chez l'abeille la Vtg est impliguée dans l'orgatisa sociale, la répartition du travail, la
régulation des dynamiques hormonales et les chagmgsndans les réponses gustatives
(Adam et al, 2003 ; Guidugliet al, 2005a ; Guiduglet al, 2005b ; Nelsoret al, 2007).
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Méme si cela reste souvent a confirmer, la Vtg denalvoir un réle d’anti-oxydant chez
plusieurs especes d’invertébrés (e.g., crustadéxishitaet al, 2006 ; Cheret al, 2011 ;
insectes : Seehuws al, 2006), mais également des propriétés de défémsesnitaires (e.g.,
insectes : Ronet al, 2010 ; amphioxus : Zhargg al, 2005). Il est intéressant de constater
gu’'une injection de la bactéri€scherichia colichez le poisson male conduit a une
augmentation de la Vtg dans le sérum @hal, 2006). De la méme facon, Toagal (2010)
ont montré que l'injection de liposaccharide etcila lipotéique chebanio rerio entraine
une augmentation marquée de I'expression de laRégailleurs, le domaine C-terminal bien
conservé de la Vtgi.e., von Willebrand domain, vWD), trouvé chez la pup des
métazoaires (Avarreet al, 2007) est connu pour étre impliqué dans le pE@ce de
coagulation chez les vertébrés (Finn, 2007). Geatrx indiquent que la Vtg est une protéine
susceptible d’étre impliqguée dans divers mécanisieafefenses, pouvant expliquer en partie
les fortes variabilités inter-individuelles obsess¢ rendant difficile a I’heure actuelle son
utilisation comme un biomarqueur spécifique d’uregtyrbation endocrinienne chez notre

espece sentinell®. fossarum
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Figure 21 : Teneurs en Vtg (exprimées en pmole ILIBVGK/mg, n = 15) quantifiées chezGammarus
fossarumexposé sur des sites de référence (R1 a R5) et siéss contaminés (P1 a P16) en Juin 2010.
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4.5 Marqueurs individuels : test de reproduction

Les travaux concernant I'impact des facteurs enviesnentaux sur la reproduction ont
été principalement menés dans le cadre de la tteege Coulaud (Direction A. Chaumot) et
ont été soutenus par des financements de 'ONEM&L(P» et de I'agence de 'eau RM&C
(PC14). Contrairement aux observations faites pesirmesures de l'activité Ache et des
dommages a I'ADN via le test des Comeétes, nounsloir que le cycle de mue et le
développement embryonnaire sont controlés pamigpéeature. Ainsi, la caractérisation et la
formalisation de I'impact de ce facteur pour lagwsition de valeurs de référence constitue
sans aucun doute I'exemple scientifiquement le pltésessant de l'intérét et la pertinence de
ces approches. Une démarche en deux étapes a s#éemiplace ; (1) caractérisation en
laboratoire et formalisation par modélisation depact de la température et de la dureté sur
le cycle de mue et de reproduction cl&zZossarunet (2) validation de ce modele en milieu
naturel,via 'encagement d’organismes sur des stations deeréé, et étude de la pertinence

de cet outiVvia des expérimentations sur des stations contaminées.

4.5.1 Modélisation du cycle de mue et valeur de référence

Au laboratoire, et a partir du protocole défini péaitest de reproduction (Tableau 9),
un plan d’expérimentation a été mis en place pestet deux niveaux calciques (100 et 300
mg.L* de CaC@Q) et trois températures différentes (7, 12 et 16R®ur chaque condition, un
nombre suffisant de femelles en couple a été étidiin de pouvoir observer les divers
parametres de reproduction (mue, fertilité, féctmdistade embryonnaire et surface
ovocytaire) a des intervalles de temps respectintmie 72, 48 et 36h au cours du cycle de
mue (entre deux exuvies) et ceci sur 6 individabaque pas de temps.
La Figure 22 présente, pour chaque condition, ¢dogdvilité de passer d’un stade de mue au
suivant en fonction du temps. Des profils similgiant été obtenus entre les deux niveaux
calciques montrant que ce parameétre n’a aucun inguaicce processus physiologique. Il est
important de noter que, avant de mener les expétatiens, les organismes utilisés ont été
acclimatés durant 15 jours aux différentes teneurscalcium testées. En revanche, ces
résultats montrent que la température est un factééterminant qui influence
significativement la durée du cycle de mue. Cesenfadions sont en accord avec des
précédents travaux menés chez des amphipodes atred’acrustacés, concluant que le
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principal facteur environnemental qui contréle laék du cycle de mue et de reproduction est
la température (Pockl 1992 ; Cuzin-Roudy et Buchi@99). Toutefois, nos travaux sont les
premiers a (1) mettre en évidence que l'effet deelmpérature se répercute de fagon
proportionnel sur les difféerents stades de muesgp® pour la transition entre les stades D1
et D2 (Figure 22) et (2) proposer un modele mathiépra permettant de décrire et par
conséquent de prédire quelle probabilité chaqueslfena de se trouver a un stade de mue
donné en fonction de la température a laquelleasiteexposée et la durée d’exposition apres
la mue (Figure 23). On peut ainsi prédire le temmgslian de transition d’un stade au suivant
(et donc la durée moyenne des différents stadeswd® en fonction de la température a
laquelle les femelles sont exposées. Des résuidtstiques ont été observés pour le
développement embryonnaire (non présentés) ; setdenpérature a également été identifiée
comme facteur déterminant, modulant significativetnéa durée du développement
embryonnaire. Comme pour la mue, un modéle a aisi développé pour prédire la
probabilité avec laquelle les embryons doiventrsevier en un stade précis, ceci en fonction
du temps d’exposition et de la température aprpside.

transition probability
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Figure 22 : Evolution, au cours du temps, de la ptoabilité que les femelles passent d’'un stade de mae
suivant (B/C1, C1/C2, C2/D1, D1/D2, exuvie), probaliié estimée par ajustement de modeéles linéaires
généralisés aux données observées dans les 6 traiats (3 températures testées: 7, 12 et 16°C et 2
niveaux calciques : 100 et 300 mgtde CaCQ; (les 6 traitements étant ajustés indépendammentPour
chaque transition entre deux stades de mue, le tempnédian et l'intervalle de confiance a 95% sont
présentés (barres horizontales).
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Figure 23 : Temps médian de transition d’'un stade & mue au suivant, en fonction de la température efu
niveau calcique du milieu testé.

Concernant les paramétres lies a la reproductigui& 24), ces résultats confirment
la réduction du nombre d’ovocytes dans les gonadé&® le stade de mue C1 et C2, c'est a
dire que seule une partie des ovocytes rentrésrésvitellogénése vont poursuivre en
vitellogénese secondaire. Par conséquent il esfpedsable d’étre au moins en stade C2 pour
déterminer de facon fiable la fertilité. Ces travaonfirment également qu'il n’existe pas
d’évolution du nombre d’embryons présents dans larsapium au cours de leur
développement. Comme proposé dans le protocolesdué reproduction, une détermination
du nombre d’ovocytes au stade C2 constitue un atelic fiable de la production de jeunes et
est donc un marqueur écologiquement pertinentnEpbur chaque condition, I'évolution des
surfaces ovocytaires est identique a celle obseeréepartie 3.5.2., qui concernait la
description du cycle de reproduction pour propaserbiotest. Interprétés en fonction des
stades de mues et stades embryonnaires (fortemggr@ndants de la température), les
résultats de la Figure 24 soulignent qu’aucun eftefa température et de la dureté n'a éte
observé sur la fertilité et la fécondité. La craisse ovocytaire est également indépendante de
la température et de la dureté du milieu testé, ptefils identiques ont été obtenus pour
'ensemble des conditions testées, avec des vatgmikaires aux surfaces mesurées dans la
partie 3.5.2. (Tableau 8). De plus, et pour I'enslendes conditions, le cycle de mue et de
croissance ovocytaire restent parfaitement synébden Par conséquent, la croissance
ovocytaire est dépendante de la plasticité du ajelmue en réponse a la température et donc

est également indirectement influencé par la teaipes.
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Figure 24: Parameétres de la reproduction (nombre dmbryons, d’'ovocytes et taille des ovocytes) obsés/
au cours du cycle de mue chez les femelles exposées différentes températures et teneurs en calcium
Pour la fertilité et la fécondité, les données sonexprimées en différence par rapport aux nombre
d’embryons observés en stade 2 et d’ovocytes audéaC1l. Pour la croissance ovocytaire, les donnéems

exprimées en surface (uA).
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4.5.2 Validation du modeéle en milieu naturel et comme dute diagnostic

Concernant l'utilisation de ce test de reproducsan le terrain, les résultats obtenus
ont deux sorties. La premiere est que le modeleidpbur décrire le cycle de mue en
fonction de la température peut étre proposé peterchiner, en fonction de la température
des milieux testés, la durée d’exposition nécesgmur permettre a la majorité des femelles
d’atteindre le stade C2. Ainsi, les paramétres @@aduction peuvent étre mesurés et
directement comparés aux valeurs seuils définislaaratoire (partie 3.5.2), étant donné que
'ensemble des marqueurs de reproduction n'est p#kiencé par les facteurs
environnementaux.

Une seconde sortie pertinente de ces travaux wggisétion du modéle développé pour une
interprétation fiable des mesures sur le cycle de mn milieu naturel. En effet, comme
discuté dans la partie 3.5.2, certains contaminarfist potentiel perturbateur endocrinien
peuvent impacter de facon spécifique la mue, ceequfait un marqueur pertinent pour
diagnostiquer la toxicité des milieux. Toutefois, \ des résultats obtenus ci-dessus, une
interprétation fiable de cette réponse en milietumreh nécessite d’intégrer l'effet de la
température, qui varie continuellement sur la miria’exposition. Dans ce contexte, le
modele développé ici peut étre proposé comme mifére universelle », permettant a partir
de la température d’exposition, de prédire la ihistron des stades de mue que I'on doit
observer chez les femelles si le milieu n'est pagupbé. Cet objectif permettrait, comme
pour l'activité¢ Ache et la mesure des dommagesADN, de pouvoir s’affranchir des
démarches amont/aval et de permettre une intetijpréthable de valeurs obtenues sur des
stations déconnectées d’'une source de contaminaiiumue et distribuées a large échelle.
Afin d'évaluer l'utilisation de ce modéle (1) podéfinir la durée d’exposition optimale
permettant d’obtenir des femelles en stade de nfuet(G2) pour prédire la distribution de
référence des stades de mue et faire une intetiprefeable de la mue comme marqueur de
toxicité des milieux, nous avons cherché a valeteévaluer la pertinence de ce modéle en
conditions naturelles. Pour ceci, des expérimemtatien milieux non contaminés et en

milieux contaminés, via une approche classique afaal.

Concernant la validation du modéle en milieux nontaminés, des femelles en couples ont
été exposées sur les mémes sites contrdles queutiksds pour I'étude de l'activité Ache et
de la Vtg en milieux naturels : les sites de |'Andis et de la Bourbre (Figure 20), caractérisés

par des niveaux calciques trés différents (respemtent de 4 & 130 mgilde C&").
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La Figure 25 présente les données observées ssitdesle I'Ardiéres et de la Bourbre. Dans
un premier temps, les résultats montrent que ldecge mue est plus long a faible
température. En effet, aprés 36 jours d’exposiiomiver sur le site de I'Ardieres, la majorité
des femelles sont en stade de mue C2, alors ga’'stiet majoritairement en stade D1 aprés
seulement 21 jours d’exposition en éte, a des temty@s moyennes de 15°C. Enfin, ces
résultats permettent de valider le modele conssuit la base des expérimentations de
laboratoire (adapté dans son formalisme a des tetypés variables dans le temps), pour une
application sur le terrain. En effet, pour I'enséentbes saisons, les distributions de stades de
mue prédites sont similaires et non significativemeifférentes de celles observées. Ces
travaux permettent de proposer ce modele commepmitinent pour définir correctement le
temps d’exposition nécessaire pour obtenir une mv@jde femelles en stade C2 dans le but

de mesurer les divers parametres liés a la reptioduet présentés plus haut.
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Figure 25 : Distributions observées (O) et prédite¢P) des stades de mue chez les femel@ammarus
fossarumexposées pour des périodes comprises entre 21 6tj8urs sur les sites référence de I'Ardieres
(A) et de la Bourbre (B) durant les 4 saisons (enér décembre 2008 et octobre 2009). Les profils de
température d’exposition correspondant a chaque capagne sont présentés au-dessus des histogrammes
correspondant, avec en rouge la température moyenr(@ titre indicatif, les températures relevées chage
heure ayant été utilisées pour les prédictions du odeéle). Le chiffre au-dessus de chaque histogramme
correspond au nombre total de femelles observées.

La Figure 26 illustre les données prédites et oléser chez les femelles exposées d’une part a
I'amont et I'aval de rejet de stations d’épurati@b,d’autre part sur deux sites du bassin
Artois-Picardie. Cette illustration a pour objectié mettre en évidence la pertinence et
I'intérét de disposer d’'un modele permettant delipeéla distribution des stades de mue en
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fonction de la température, pour limiter les fawsitifs et faux-négatifs et par conséquent
interpréter correctement les données. Sur la statoFontaine/Sabne, un retard du cycle de
mue a été observé sur les sites aval au rejett(S3)elaissant penser a un impact du rejet.
Toutefois, des températures légerement plus failneseté observées sur les sites en aval,
liées au fait que le rejet se fait dans un pefitaft qui se jette ensuite dans la Sabne. Cette
différence de température pourrait expliquer |#édénce de distribution entre le site amont et
les sites aval. L'utilisation de notre modéle, ehd la comparaison entre les données prédites
et observées, confirme I'impact du rejet sur ldeye mue et un retard de ce dernier. En effet
les difféerences de température entre les statiengenmettent pas d’expliquer les retards de
mue observées sur les sites en aval. Sur la s@tpuaration de Bourgoin, de la méme fagon,
les différences de distribution observées entrestaions amont et aval ne refletent pas
'impact de contaminants, mais sont uniquemenghkltat des différences de températures
entre les stations. Enfin, si 'on compare les d@mobservées entre les sites de Courcelle et
de Férin, on constate que les femelles sont respe@nt et majoritairement en C2 et D1.
Une interprétation classique de ces observationdwitait a observer un retard de mue sur le
site de Courcelle, bien qu'il ait été défaipriori comme référence. Sur la base des suivis de
températures obtenus sur les deux sites, les pigdidaites a I'aide de notre modéele montre
que les distributions observées sur le site de ¢&fiersont parfaitement cohérentes avec ce
que I'on devrait obtenir sur une site non contan@hpar conséquent qu’il 'y a pas d’impact
sur ce site. En revanche, et ceci malgré des stddesvanceés, il y a un décalage significatif
entre prédit et observé sur le site de Férin, tsaohil un retard de mue significatif et par

conséquent un impact toxique.
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Figure 26 : Distributions observées (O) et prédite¢P) des stades de mue chez les femel@ammarus
fossarum exposées sur les sites amont (S1, B1 , B2 et BBpwal (S2, S3 et B4) des rejets des stations
d’épuration de Fontaine sur Sabne (S) et de BourgoiJailleu (B), et sur deux stations du Bassin Artai
Picardie, I'un a priori de référence (Courcelle) et le second impacté (Fd). Les profils de température

d’exposition correspondant

a chaque campagne sont rgsentés au-dessus des histogrammes
correspondant, avec en rouge la température moyenr(@ titre indicatif, les températures relevées chage
heure ayant été utilisées pour les prédictions du odéle). Le chiffre au-dessus de chaque histogramme
correspond au nombre total de femelles observées.’éloile (*) au-dessus de certains histogrammes
représente une différence significative entre lesistributions observées et prédites par le modéle.
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5 Liens entre les réeponses moléculaires et individdek

82



L

5.1 Contexte

Un des objectifs majeurs de I'écotoxicologie eshtéigrer toutes les informations
depuis la source de pollution jusqu'aux conséquerae niveau des populations, afin
d'atteindre une échelle pertinente en terme detiton@lité des écosystemes (Newman et
Clements, 2008). Au-dela des effets avérés auxaowenoléculaire, cellulaire ou tissulaire, il
s'agit de savoir si ces effets peuvent étre tradaitun niveau d’organisation biologique
supérieur, comme l'individu et la population. Donma sens écologique a la réponse du
biomarqueur valide son utilité pour I'évaluation dsque environnemental. Pourtant, si la
valeur prédictive du biomarqueur est I'aspect lespimportant, c’est aussi le plus polémique
(Forbeset al, 2006). Le pouvoir prédictif du biomarqueur tient fait que la réponse sub-
individuelle, plus précoce et sensible que la répandividuelle ou populationnelle, pourrait
avoir des conséquences a des niveaux biologiquesisurs. Toutefois, le caractere méme de
ce lien est ambigu. S’agit-il de lien empirique, aadiste, ou de corrélations utilisant un
faisceau d’évidence pour appuyer la significatiom liomarqueur en terme d'effet ?
Comprendre la signification de la réponse d’un l@ogueur couvre deux aspects. Le premier
consiste a comparer les effets d’'un contaminamasiqurs niveaux d’organisation biologique
et de corréler ces réponses. Cette approche patenehettre en évidence d’une part la
présence de contaminant via la mesure de biomargjuetud’autre part un impact toxique via
I'utilisation d’indicateurs individuels ou populatinels (Clements, 2000 ; Roseal, 2006).
Cette approche peut aider a identifier et compmeihels conséquences d’'une contamination.
Toutefois cette approche ne permet pas d’étre glitdi’est a dire de pouvoir généraliser
cette observation a un autre contexte et prédifagn fiable un impact toxique sur la base
de mesures de biomarqueurs. Le manque d’étuddsssétatth un lien clair et irréfutable entre
la réponse d’'un biomarqueur et un effet individaekengendré de nombreuses critiques
mettant a mal I'idée que le biomarqueur puisse gtéglictif. Pour Forbes et al. (2006), la
précocité du biomarqueur est nulle en I'absencerdeve directe de liens. C’est pour palier a
ces critiques gu'une seconde approche a récemmtntadoptée. Elle repose sur
I'établissement de liens mécanistes quantifiabpesmettant de vérifier les hypothéses sur
lesquelles se fonde le changement d’échelle (Adtelloore, 2004). Il existe peu de données
quant a la relation entre réponse biochimique etséguence au niveau individuel. La
reproduction, le comportement, le développemetd etoissance sont autant de traits de vie
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permettant de relier les effets d’'une contaminationlifférents niveaux organisationnels
(Lewis et Galloway, 2009).

Comme présenté plus haut, mes travaux de rechesehssnt focalisés principalement
sur le développement de biomarqueurs moléculairediem avec de grandes fonctions
physiologiques liées a la fitness des organismesdtplque sur I'impact spécifique de
contaminants. En effet, la mesure de I'activité écimdicateur de I'influx nerveux, est bien
entendu en lien direct avec le comportement dgdoisme, comme la mobilité et I'activité
alimentaire, qui jouent un réle clef aussi biengdEndynamique de la population que dans le
fonctionnement des écosystémes aquatiques (déigraddd la matiére organique). De la
méme facon, I'apparition de dommages a I'ADN chex dpermatozoides peut évidemment

conduire a des erreurs dans le transfert du patriergenétique a la descendance.

Dans la derniere partie de cette synthése de nigges; je vous présente les travaux réalisés
sur l'établissement de liens entre la réponse deméqueurs moléculaires (Ache et
dommages a I'ADN chez les spermatozoides) et cdbe variables physiologiques

(comportement et reproduction).

5.2 Cas de l'activité Ache et des dommages a I'’ADN (tedes Cometes)

L’objectif ici était d’établir d’'une part les liensntre I'inhibition de l'activité Ache et
des altérations du comportement (locomotion et taledimentation) chezGammarus
fossarum(A28 et thése de B. Xuereb), et d’autre partda kentre le niveau de dommages a
I’ADN et le taux d’anomalies embryonnaires obsesvsaite a la reproduction (A40 et these
d’E. Lacaze). Pour ceci, des composés modelestérgédectionnés : deux insecticides anti-
Ache (le chlorpyrifos et le méthomyle) et deux gém@mues (le MMS, methyl-methane-
sulfonate et le K2Cr207, bichromate de potassium).

La Figure 27 présente les résultats obtenus suigx@osition d’organismes males de taille
homogéene a diverses concentrations en chlorpyafaméthomyl durant 96h. Les activités
Ache et les taux d’alimentation ont été suivis aurs du temps (24, 48 et 96h), alors que la
locomotion (distance parcourue) a été mesurée amaqut a la fin des 96h d’exposition. Une
relation significative avec les activités Ache @ ébservée aussi bien pour la locomotion que
pour le taux d’alimentation. Il est notamment intpat de noter que, pour les deux réponses
comportementales étudiées, les relations établms pes deux composés testés sont

similaires. Par exemple, une inhibition comprisge3 et 38 % pour la locomotion, et 72 et
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94 % pour le taux d’alimentation sont préditesesaitun eonhibition de I'activité Ache de
60%. Des relations qualitatives ont été rapport@gcédemment chez d’autres espéces
d’invertébrés d’eau douce comme chez le mollusgosbicula fulminea(Cooper et Bidwell,
2006) et l'oligochaeteLumbriculus variegatus(Kristoff et al, 2006) exposés a des
organophosphorés. L'utilisation de composés appantea deux familles d’inhibiteur (i.e.,
CPE et MT) a également permis de démontrer queoldatité n’est pas directement liée a
I'inhibition de I'Ache chezG. fossarumEn effet, aucun impact sur la survie n'a été olise
chez les gammares traités avec le MT (résultats présentés), bien qu’une inhibition de
I'activité Ache de 65 % ait été mesurée apres seeme 24 h d’exposition a la plus forte
concentration. En revanche, chez les organismesséspau CPE, des effets sur la survie ont
été observés pour des inhibitions de 50% apresmeut 24-48 h d’exposition. Chez les
organismes pulmonés, il a été clairement établimgiinhibition de I'activité Ache supérieure
a 50% se traduisait obligatoirement par de la nitgtd'impact d’'une telle inhibition sur la
survie des organismes aquatiques a respiratiorchhiada (.e., poissons et invertébrés) n'a
pas été entierement élucidé, puisque I'eau quetsvpassivement les organes respiratoires
permet le transfert d’oxygene (Baraw al, 2004). Nos résultats viennent renforcer
I'hypothese selon laquelle la mortalité observéecale chlorpyrifos n'est pas liee a
I'inhibition de I'activité Ache (Schoor et Brausch980 ; Printes et Callaghan, 2004). Par
exemple, comme pour tous les organophosphorés (@Pype thion, le CPE doit étre
transformé en forme oxon pour devenir un inhibitetfrcace (Schoor et Brausch, 1980).
Cependant, cette forme oxon est également recogpoweinduire un stress oxydant fort, ce

qui expliguerait I'apparition de la mortalité pded¢ment a l'inhibition d’Ache.

Concernant les dommages a I’ADN sur les spermatespides gammares matures ont
été exposés a deux génotoxiques modeles, le MM® dichromate de potassium, puis
transférés en milieu non contaminé juste avanttmridation. Une partie des organismes
males ont été utilisés pour déterminer les nivedexdommages a I'ADN, l'autre a été
maintenue 21 jours a 12°C afin que les embryon# aigeint le stade 3. Suite aux 21 jours, le
nombre d’embryons vivants et normaux a été détermpour chaque condition. La Figure 28
montre la relation obtenue entre le niveau de dogema I'ADN observé sur les

spermatozoides et le pourcentage d’embryons anarmau
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Figure 27 : Relation entre 'activité Ache (% du catréle) et (A) le taux d’alimentation (% du contrdle ) et
(B) la locomotion (% du contrdle ) chezG. fossarumaprés 96h d’exposition a 5 conditions de chlorpyfis
(CPE) et 6 conditions de méthomyle (MT). Les donnéesont exprimées en moyenne + E.T (n =5 pour la
mesure d’Ache et le taux d’alimentation, n = 18 paula locomotion). La courbe rouge correspond a la
relation obtenue utilisant les inhibitions d’Ache doservées pour les 48 dernieres heures d’expositigour

le chlorpyrifos

Plus les dommages a I’ADN sont éleves, plus le geantage d’embryons anormaux est fort
(A40), montrant qu'un transfert et une pérennisatitun message toxique sur '’ADN se

transmettent et impactent la descendance. Il cahde souligner que le lien établi entre les
dommages a ’ADN des spermatozoides et le tauxodaties embryonnaires est différent en
fonction du type de contaminant génotoxique.Danscds du MMS, aucune anomalie

embryonnaire n’est détectée pour des dommagesDiNI'des spermatozoides inférieurs a 20
% tail DNA, alors que dans le cas du K2Cr207, lesnaalies sont significatives des une
valeur de dommages de 10 % tail DNA. Il est enwséite que le mode d’action du

contaminant entraine des réponses cellulaires, tiggré mais aussi physiologiques

(détoxification, réparation) différentes, se traduit par le transfert d’'un message toxique
différent.
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Figure 28 : Lien entre dommages a I'ADN des spermatoides et le pourcentage d’anomalies sur les
embryons issus de parents exposés au MMS (A) et &RCr207 (B). Le triangle gris représente le
pourcentage d'embryons anormaux recalculé par rappa au nombre d'embryons dans le contréle.

Ces travaux montrent qu’il est possible d’étabtirfamaliser les liens existants entre la
modulation d’un biomarqueur et son effet au nivéawindividu, permettant ainsi de traduire
ou interpréter la mesure d’'un biomarqueur en tedfimapact toxique sur l'individu et par
conséquent de définir des niveaux de gravité damgpgonse d’'un biomarqueur. Toutefois,
comme observé avec le test des Cometes qui cansiite mesure globale des dommages a
I’ADN, la typologie ou le type de dommages conséddoeut conduire a un impact différencié
sur l'organisme. Ainsi, il semble préférable d'dialces liens a partir de réponses
moléculaires spécifiques. Cependant, ces travatmgitent clairement de montrer que pour
des dommages a I’ADN supérieurs a 20 % chez leengppezoides, il existe un risque
d’observer un impact sur le développement embryioartke G. fossarumet par conséquent

pour le maintien de la population.

A l'aide de ces travaux sur les liens existanten&ponses moléculaires et individuelles,
une nouvelle lecture des données présentées d&igul@ 17 pour I'utilisation de I'activité
Ache et la Figure 19 pour la mesure des dommatja®Aal dans le diagnostic des milieux se
traduit par labsence de risque d'effet sur le cortgment (locomotion et taux
d’alimentation) pour les sites de Bourgoin (B2 @ B#tde Beaujeu (Bj4), mais en revanche
un risque d’impact sur le développement embryoersur le site du Riou Viou lié au niveau

de dommages a I’ADN mesuré sur les spermatozoides.
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6 Conclusions et perspectives
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6.1 Sorties de ces travaux

Les conclusions de cette synthése de mes rechesoh@&é présentées tout au long de
ce document, a chacune des étapes du développeatadatyalidation et de I'application des
marqueurs che@ammarus fossarunde souhaite profiter de ces conclusions pour n@ere
Irstea qui m’a recruté il y a 10 ans. Bien sOr pawoir cru en moi et avoir parié sur mes
capacités apres un concours de 30 minutes en tqadue tout, mais surtout pour m’avoir
laissé une grande liberté dans la mise en placene® activités de recherche et leurs
orientations. La figure ci-dessous, qui est uneiecae la diapositive de synthese de mon
projet de recherche présenté lors de mon recruter@noigne de la grande liberté que j'ai
eu sur ces 10 derniéres années. Je suis retombgésdeyg a peu de temps. A sa lecture, je me
suis dit que j'avais eu de la chance que I'on nesédévelopper un tel projet de recherche,
qui s’inscrivait déja sur du trés long terme ettaibra vision que javais sur la démarche a
adopter pour développer des outils permettant dgoendre I'impact des contaminants dans
les milieux et aller vers la proposition d’indicate en toxicologie environnementale (ou
ecotoxicologie). J'ai pu bénéficier du temps néagegpour sa mise en place, allant du choix
de I'espece a son utilisation dans le milieu, esspat par le développement de marqueurs a
diverses échelles biologiques et la compréhensdewt variabilité naturelle sur le terrain. Je
souhaite a chaque jeune chercheur d'avoir cettacehau démarrage de sa carriere, mais

surtout « que cela continue pour moi dans les @ioels années ».

Risque chimique

(conditions controlées)

Choix organismes tests :
- sensibilité/cycle de reproduction court
- r6le dans les écosystémes aquacoles
- voie de contamination (directe et trophique)
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La seconde sortie des travaux présentés ici sgartemare concerne le transfert de ces
outils vers la création de la startup BioMA-monihgr A la suite des divers projets réalisés
en collaboration avec les acteurs de I'eau, pulgigsrivés, et qui ont soutenus en partie ces
travaux, nous avons été de plus en plus solligités la mise en place et l'utilisation de ces
outils afin de répondre a des questions de gestamsonnementales. Tres rapidement, il
nous a fallu comprendre comment mettre a dispositEs outils aux acteurs de I'eau, sans
pour autant détourner les objectifs d'activités detre laboratoire, c’est-a-dire nous
positionner comme « prestataire de ce service tte G&flexion nous a conduit a constater le
manque d’organisation et de structures permettant transfert efficace (c’est-a-dire
n'entrainant pas une perte de qualité de ces aui#si bien dans la mise en place que la
mesure des marqueurs) vers la sphére des gestiemais milieux aquatiques et des acteurs
privés. Pour ceci, un projet de transfert de ce@isdgire vers une entité privée a été initié, a
recu le soutien du concours Bpi en émergence (éo)3x a été accepté pour étre incubé chez
Crealys Lyon. Ce projet est aujourd’hui principadamporté par G. Jubeaux et L. Viviani,
auquel participe également Arnaud Chaumot, Mariaguéry et Pascal Boistard. J'ai choisi
ce point pour conclure sur mes travaux parce qteliprojet de transfert signifie pour moi
que la qualité de nos travaux a été reconnue nolersent au plan scientifique (par la
valorisation de publications), mais également gar destionnaires pour les aider dans la
gestion des milieux. De plus, ce projet de tramsfer tient particulierement a cceur puisqu’il
fait partie de la vision que j'ai de la rechercialisée, c’est & dire d’'une part créer de la
connaissance dans le domaine de la toxicité detmamants, et d’autre part utiliser les
travaux de la recherche comme levier (1) pour miegpondre aux préoccupations des
gestionnaires et (2) créer de I'emploi et offrisdeerspectives aux personnes que I'on forme
dans nos laboratoires. Enfin, cette belle et ndenet{périence tient également a la rencontre

humaine qui lui est associée, nouvelle, récenp@et certain déja de longue date.

6.2 Et maintenant......

La suite de ces travaux s’organise aujourd’hui @utte trois axes. Le premier concerne les

indicateurs de la contamination chimique proposé®zcle gammare encagé, et

particulierement d’'une part d’évaluer la pertinedeeces indicateurs a I'échelle nationale, et

d’autre part de construire et proposer des indicatehimiques ayant un sens en terme

d’'impacts toxiques et de bio-indication. Le secamne traite de la variabilité des marqueurs

de toxicité, moléculaires et individuels, développez notre population de référence de
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Gamamrus fossarunen regard a la diversité d’especes chez le g&ammarus Cette
guestion sera aborde® |'étude de la variabilité des réponses des manguenire especes de
gammares, représentatives des milieux aquatiquesdis, et entre populations de notre
espece modeleG. fossarum Le dernier axe sera le développement de nouveaux
biomarqueurs, en se basant sur l'identificatioaetiuantification spécifiques de protéines
d’intérét chez notre espéce modele. Pour ceci, awoss engagé, en collaboration avec Jean
Armengaud du CEA Marcoule, un travail innovant ebbitieux autour des dernieres

approches Omique.

6.2.1 Pertinence toxicologique et écologique des indicatechimiques

Dans un premier temps, et a partir de la méthodmlagilisée pour établir les
indicateurs chimiques en région Rhéne-Alpes (p&)jaun projet financé par TONEMA (PC
12) est actuellement en cours (CDD de Jean-Philpgsse) pour valider les indicateurs
définis au niveau régional a I'échelle du terriéoirational et le cas échéant en proposer de

nouveaux.

Dans un second temps, nous travaillerons a évaluen sens écotoxicologique et
écologique peut étre donné aux indicateurs deritaagination bio-disponible, déterminée via
la mesure de I'accumulation chez les organismeagg&s: Comme présenté par Rainbaiw
al. (2012), il est trés difficle de démontrer etlesolimpact d'un facteur particulier,
notamment un facteur de stress chimique, sur larsiié ou le fonctionnement des
écosystemes naturels, et encore moins sur la téxd® ces milieux. Toutefois, mieux
comprendre les liens entre la pression chimiguesimpacts sur les milieux aquatiques est
devenu incontournable pour les démarches de resi@mur Aujourd’hui, des bio-indicateurs
de la structure (IBGN) et du fonctionnement (E2MfJs écosystemes aquatiques sont
disponibles et mis en place pour caractériser deatité. Ainsi, depuis quelques années, des
travaux ont été initiés dans le but de calibren&sure de contaminants dans les organismes a
'aide des réponses écologiques (structure des corantés et assemblages d’especes)
(Luomaet al, 2010 ; Rainbowvet al, 2012). Cependant, ces travaux ont été réalisedes
zones géographiques trés limitées, afin de lintitapact de facteurs de confusion (biotiques
et abiotiques) sur la lecture des niveaux de coniion des organismes. La Figure 29
illustre un exemple de relation établie dans lasaux de Luomat al, (2010). Ces travaux

montrent qu’il est envisageable, pour un contantirdonné, de définir une teneur dans
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I'organisme au-dela de laquelle un effet sur la mamauté est observé. En collaboration avec
le laboratoire d’hydroécologie quantitative (Y. $ban et A. Chandéris) et le laboratoire de
chimie (M. Coquery) de Irstea Lyon, un projet a i@éi&€ pour aborder ces questions, en se
basant sur I'utilisation de I'encagement de gammaermettant une comparaison fiable de la
contamination bio-disponible dans I'espace. Pouwf, @ pour un nombre de sites d’environ

120, nous établirons les relations d’une part detreveau de contamination bio-disponible et
les indicateurs de structure et de fonctionnemeatadmmunautés, et d’autre entre le niveau
de contamination bio-disponible et les indicatedestoxicité de ces milieux, a I'aide des

outils développés chez le gammare. Pour chaque asgmmous chercherons a définir une
gamme de concentration bio-disponible au-dela gedide un effet toxique ou un impact sur

la structure des communautés est observé dansliesxn
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Figure 3. Three measures of ecological community structure from the Clark
Fork River, Silverbow Creek, and 3 tributaries of the Clark Fork, as a function of
copper concentrations in the biomonitor Hydropsyche spp. The ecological
measures are a) average among 3 replicates of the abundance of individual
heptageniid mayflies (number found in 0.1 square meter), b) average number
of mayfly species (mayfly richness) found in 4 replicate 0.1 square meter Hess
samples, and c) average number of benthic macroinvertebrate species
(invertebrate species richness) found in 4 replicate 0.1 square meter
samples. Samples were collected from Clark Fork, Silverbow and other
tributary sites repeatedly over a period of 15 years in August of each year.

Figure 29 : Exemple de relation observée entre niae de contamination bio-disponible et indicateur
écologique de communautés, tiré de Luomet al,, 2010.

6.2.2 Incertitudes autour des indicateurs de contaminatiet de toxicité développés chez
G. fossarum

L’évaluation prédictive du danger avant la miselsunarché de composeés chimiques,

et donc sa présence dans les milieux aquatiquebase sur la réalisation de biotests en
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laboratoire a Il'aide d’organismes dits « modéles®st a dire des clones ou souches
parfaitement connus et controlés. Ces biotests gtéent I'acquisition de données

reproductibles et comparables entre laboratoirepe@dant, les conditions de leur réalisation
sont peu représentatives ni des caractéristiqugsiquichimiques, ni de la diversité

biologique présentes dans les milieux naturelsvaligation du risque proposée doit étre
pertinente vis a vis des écosystémes naturelsret plour un ensemble d’individus dans des
conditions physico-chimiques et d’habitat variéds, populations ayant un historique leur
étant propre, et appartenant a un ensemble d’espauakiples dont I'espéce modele a éte
prise comme proxy. Ainsi pour limiter les incertdas liées aux méthodes utilisées pour
acquérir ces données de toxicité, des facteuréirdééssont appliqués lors de I'élaboration des

normes de qualité environnementale.

Ces mémes questionnements se posent dans le cadrdiagnostique de la
contamination et de la toxicité des milieux a l&ides outils présentés comme chez le
gammare. L'expérimentatioim situ permet une exposition réaliste tout en limitairhpact
de facteurs de confusion liés a la physiologie histoire de vie des organismes. En effet,
I'utilisation d’une seule population de référended®mrganismes calibrés, pour lesquels ont
été établis des valeurs seuil intégrant I'impacs d&cteurs environnementaux, limite la
modulation des marqueurs de toxicité par des viasabutres que la contamination bio-
disponible présente. Toutefois, la représentatidiégéla population et de I'espéce choisie
comme source d'organismes sentinelles pose laiqonedé la pertinence des informations
obtenues vis-a-vis des populations des milieux. Hesnées de toxicité obtenues via
l'utilisation d’'une population contréle permettegites de préserver I'ensemble des
populations et espéces proches présentes danslilmsxfa La divergence possible des traits
de vie et des réponses a I'exposition aux contamsnentre populations peut étre le fruit de
processus neutres de dérive, ou de processus dastes d'adaptation aux conditions locales
d’habitat. Appréhender cette source d’incertitudeirpl’évaluation écotoxicologique est un

enjeu majeur pour la pertinence de I'évaluatiorppsge.

Dans le cadre du projet ANR GAMMA (PP3), un deseobfs est de caractériser et quantifier
la variabilité des niveaux de base (valeurs dereafie) et la sensibilité aux contaminants
pour chacun des marqueurs (moléculaires et traitsie) développés et validés chez notre
population référence d&. fossarum Pour ceci, aussi bien a l'aide d’expérimentatides

laboratoire (molécules modeéles) que sur le terrkg, niveaux des divers marqueurs de

toxicité seront comparés pour plusieurs populatoorgréles dés. fossarummais eégalement
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pour des populations d&. pulexet G. roeselj ceci aussi bien en milieux non contaminés que
contaminés. Des travaux similaires sont égalemegag@s sur la capacité d’accumulation
chez les gammaresga la these de N. Urien (co-encadrement avec J. belistea Antony).

L’objectif ici est d’évaluer les coefficients d’agmulation de divers métaux chez plusieurs
populations dé&. fossarunmet G. pulexet de les comparer aux valeurs précédemment égfini

chez notre population de référence.

6.2.3 Approche de rupture pour le développement de biogueeurs chezGammarus
fossarum: perturbations endocriniennes

L'objectif de cette partie de mon projet de rechercvise a développer des
biomarqueurs protéigues spécifigues d'un dysfonogment du systeme endocrinien
contrdlant la reproduction ché&zammarus fossarunCe projet vise a proposer une démarche
de rupture dans le domaine du développement €eutiliésation des biomarqueurs chez les
invertébrés pour la surveillance des milieux aquegs. Pour ceci, il est proposé de mettre a
profit les derniéres avancées en matiere de gémmmé] protéomique, pour d’'une part
identifier et caractériser les protéines impliqudass I'ovogénese et la spermatogénese chez
les gammaridés, et d’autre part proposer une métdedmesure par protéomique ciblée de
ces biomarqueurs qui soit transférable d’'une esgecgammare a l'autre. Enfin un dernier
objectif est,via l'utilisation de I'approche Luminex xMAP®, de proger une méthode de
mesure multipléxée (mesure simultanée, spécifiqugantifiee) des nouveaux biomarqueurs

de perturbations endocrines proposés chez les gad@sa

L’étude de l'impact des perturbateurs endocrini@?is) est une problématique majeure des
pouvoirs publics comme en témoigne le dernier rdpmu groupe de travail sur «

propositions pour une stratégie nationale sur kegupbateurs endocriniens ». Les études
environnementales se focalisent principalementlauégulation hormonale en lien avec la
reproduction, étant donné lI'importance de ce tiaitvie pour le maintien des populations.
Comme présenté dans la partie 3.4 de ce documaniigp biomarqueurs sont disponibles et
validés pour évaluer I'impact des PE chez les id@més alors que leur diversité et leur rble
dans le fonctionnement des écosystémes plaidentigaauprise en compte. Ce constat résulte
d’'une mauvaise connaissance de leurs systemesremneos et de la stratégie adoptée depuis
plusieurs années pour le développement des biomarsju consistant principalement a

transférer les méthodes développées spécifiquentaz les vertébrés vers les invertébrés.
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Les connaissances actuelles sur la diversité pagiketggue moléculaire acquise au cours de
I'évolution remettent totalement en cause cettatéfjie. Des travaux récents menés
notamment dans le cadre d’'un de nos projets PNRPE)( sur la mesure de la vitellogénine,
ont mis en évidence (1) la non transférabilité meéshodes de mesures développées chez les
vertébrés vers les invertébrés, mais égalemens @mntertébrés due a la forte divergence de
séquences protéiques et (2) une évolution de letifonde cette protéine et par conséquent
une perte de son intérét comme biomarqueur spgeifiges deux synthéses bibliographiques
récentes de Scott (2012 et 2013) montrent quegldaton hormonale des mollusques est tres
éloignée de celle connue chez les vertébrés, &t Vancontre de I'hypothése longtemps
soutenue. Par conséquent, il n'est pas pertineniliser les biomarqueurs de PE spécifiques
des vertébrés chez les mollusques. Toutefois ddoream exemples chez les crustacés et les
mollusques montrent qu’ils sont également la cibdlempacts de PE, notammentia
I'apparition de phénomenes d’inter-sexualités, pmiatteindre jusqu'a 24% chez certaines
populations de gammare (Schirlirg al, 2005). Ces travaux confirment la nécessité de
développer des outils permettant de prédire, congpecet diagnostiquer la présence et les
effets de PE chez les invertébrés présents dammiliesix aquatiques européens. Enfin, ces
travaux imposent aussi que le développement dedrguneurs de PE chez les invertébrés doit
absolument passer par la mise en place de méthoglesettant une identification et
guantification spécifiques des protéines d'intécBez I'espece cible (sentinelle) et faire
I'objet d’'une validation fonctionnelle.

Les méthodes de séquencages génomique et protéorpemnettent aujourd’hui
I'acquisition d’'information & haut débit sur de welles especes sentinelles, notamment les
especes d'intérét en écotoxicologie et permetténtentifier rapidement des protéines
d’intérét. Récemment, et en collaboration avecaleotatoire de biochimie des systémes
perturbés du CEA (Jean Armengaud), une approckeddit« protéogénomique » a été mise
en place chetGammarus fossarumcouplant séquencage du transcriptome (RNAseq) et
caractérisation a haut débit du protéome par speétrie de masse. Ces travaux, initiés dans
le cadre de la these de J. Trapp (2012 — 2014 ncadeement Jean Armengaud et A.
Chaumot), ont permis d’une part de fournir une lisedonnées transcriptomiques chez cette
espece, et d'autre part d’identifier des protéigpécifiques d’organes fortement impliqués
dans la régulation hormonale et la reproductiom céphalon, les ovaires et les testicules.
Toutefois, I'identification spécifique de ces piiogs ne renseigne pas de leur réle fonctionnel

dans les processus liés a la reproduction commuruég I'ovogénese et la spermatogénése, du
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fait notamment de la faible efficacité des méthodms d’annotation fonctionnelle
automatique car cette espece est distante des esadé&s documentés en termes d’annotation
expérimentale (insectes, vertébrés, nématodes...). ddaséquent, cette question de
caractérisation fonctionnelle sera abordée. Leilpies protéines spécifiques de chaque tissu
sera décrit au cours du cycle de mue et de la gay@éése chez des organismes males et
femelles contréles. Ces travaux permettront d’ifient les protéines pouvant étre
potentiellement proposées comme biomarqueurs. enses protéines réellement pertinentes
comme biomarqueurs seront sélectionnées sur la tas@osition d’organismes a des

molécules modeles.

Pour la surveillance, un des défis est de foures dutils pour évaluer les effets
toxiques sur I'ensemble des taxons des écosystamégrant notamment I'nétérogénéite
inter-especes dans la sensibilité aux contaminapiiss'explique en partie par la diversité
moléculaire des systemes biologiques qui ont émaugéours de I'évolution. L'applicabilité
inter-especes des biomarqueurs est un point creciakcotoxicologie. Les gammaridés
illustrent pleinement cette problématique de laedsité. lls sont aujourd’hui considérés
comme des espéces modeles incontournables en @obbgie pour la surveillance des
milieux d’eaux douces. Cependant, au sein du grd@peoulex deux morpho-espéces
européennesG. pulex et G. fosssarumont été décrites. De plus, I'existence de lignées
d’ADNmt trés divergentes suggére une diversitétaqyp au sein de ces espéces (Mewin
al., 1997 ; Hou et Li, 2010). Face a cette diverdaéprotéomique dite « bottum-up » par
spectrométrie de masse en tandem pourrait offrir loiemarqueurs applicables sur des
espéeces sans avoir besoin de nouveaux développememt chaque population, lignée ou
espece locale, lors de chaque étude de cas specdigne région ou d'un habitat particulier.
En effet, parce que l'identification des protéipas spectrométrie s’appuie sur la détection de
petits peptides (de 6 & 20 acides aminés), il essiple de tirer parti de la conservation de
motifs peptidiques (du fait de contraintes fonatielles évolutives agissant sur des clusters
spécifiques d'acides aminés dans la séquence di&sngs) pour élaborer des biomarqueurs
applicables pour des groupes de populations opétes phylogénétiguement proches. Pour
ceci, I'objectif est de décrire le profil protéiqdes espéces de gammare les plus présentes en
France et en Europe et de proposer, pour chaqu&ineal’intérét définie précédemment, des
peptides rapporteurs « universels » permettanendtitier et de quantifier ces biomarqueurs

pour I'ensemble de ces espeéces.
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Au-dela de la robustesse des meéthodes disponibles, des limites fortes dans
I'utilisation pratique des biomarqueurs pour laveiltance des milieux réside dans le fait
gu’il n'existe pas de méthodes multi-cibles. Enetffétant donné que la majorité des
biomarqueurs sont mesurem des méthodes dites indirectes (colorimétrie, ELISE...),
chacun doit étre mesuré par une méethode spécifoureluisant a une demande en matériel
biologique, mais également en temps, peu soutenahle une utilisation a large échelle. A
partir des peptides rapporteurs de chaque nouvieamwalgqueur et en collaboration avec S.
Azoulay de l'université de Nice, une nouvelle amh® de dosage, basée sur la technologie
Luminex xMap, sera développée. La technologie Lexjnfondée sur le principe de la
cytométrie en flux & base d’anticorps, permet Isage simultané et rapide de plus 100
analytes, ceci indépendamment de leur poids mal&eulLe développement d’'une analyse
immunologique unique et rapide constitue une ag@raomplétement nouvelle qui facilitera

grandement I’extension du suivi environnement&g€tudes multiparamétriques.
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Chargé de Recherche en Ecotoxicologie

EXPERIENCES PROFESSIONNELLES

Depuis 2012 Animateur de I'équipe de recherche en écotoxicologirstea Lyon

2003/2012

L’équipe est composée de 6 chercheurs et 6 persot@uhniques. Les travaux
de I'équipe se concentrent sur I'étude et la cotmgméion du transfert et de
l'impact des polluants sur les invertébrés d’eaucgo dans le but de mieux en
prédire le risque écotoxicologique des milieux. @agaux s’articulent autour
de plusieurs axes thématiques, comme [I'étude etmtadélisation des
contaminants, I'expérimentatiom situ via I'encagement d’organismes, le
développement de marqueurs sub-individuels et iddals, la compréhension
et formalisation de leur variabilité naturelle ddes milieux, ainsi que le
changement d’échelle du niveau sub-individuel aici# la population.

En plus d'une activité¢ propre de recherche, more rébnsiste a assurer
'animation scientifique de I'équipe, le montagela@tgestion de projets, la
gestion technique de I'équipe.

Je porte également un projet de transfert d’owddstoxicologiques sur le
gammare, Gammarus fossrumvia la création d'une startup i@JA-
monitoring.

Chargé de recherche en écotoxicologie

Mes travaux ont contribué a étudier et comprendréibdisponibilité et la
toxicité des contaminants dans les milieux aquasgua I'utilisation d’'une
espeéce modélé&sammarus fossarumCeci passe par la mise en place de
collaborations dans le but de développer, adapteévaluer lintérét des
nouvelles approches en toxicologie moléculaire tfmmique et génomique)
pour I'écotoxicologie aquatique.

Encadrement de personnes (doctorants, post-dotdarastagiaires).
Développement de collaborations avec les partengioblics (Université de
Lyon 1, de Reims, de Dijon, de Montpellier, d’Air rovence, de Bordeaux,
du Havre, le CEA de Marcoule, INRA-ENTPE de Lydey gestionnaires des
milieux aquatiques (ONEMA, Agence de l'eau Artoigcdedie et Rhone-
Méditerranée-Corse) et des laboratoires de rechenclustriels (Veolia, Suez-
environnement).

111



L
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académique (ANR, INSU, Anses) et a but finalisécdes acteurs de la gestion
de I'eau (ONEMA, Agences de 'Eau).

COMPETENCES

Recherche scientifique
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. Démarche de valorisation et transfert des out8sssde la recherche vers le
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sous la direction de Mr Edouard His, Directeur delierche a IFREMER Arcachon.
L’intitulé de la these : « Toxicité Potentielle d&sdiments Marins et Estuariens
Contaminés : Evaluation Chimique et Biologique, @sponibilité des Contaminants
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1997
DEA « Toxicologie de I'Environnement », Centre d&siences de I'Environnement,
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Maitrise « Biologie des Populations et des Ecosyss; mention Environnement »,
Université de La Rochelle. Mention assez-bien

ENCADREMENTS ET ENSEIGNEMENTS

Theses
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perturbations endocrines chez I'amphipode d’eaucedddammarus fossarum
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Emilie Lacaze (50%) 2011. Un biomarqueur de gérioi@x chez Gamamrus
fossarum développement, signification fonctionnelle etplagation au milieu
naturel. Université de Metz.
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Guillaume Jubeaux (50%) 2012. Développement, gésatian et validation de la
mesure de la vitellogénine comme biomarqueur clezcrustacé amphipode
Gammarus fossarununiversité Lyon1.

Laétitia Charron (25%) 2013. Biomarqueurs énergésqchez un amphipode d’eau
douce Gammarus fossarumdéveloppement, lien avec le succés reproduaeur
applicationin situ. Université de Reims.

Sondes Abidi (50%) 2013, thése en co-tutelle Frangdsie. Le gammare, une
espece sentinelle de la qualité des milieux dulicates : développement et
proposition d’indicateurs pertinents et utilisabdekarge échelle, Université Lyonl
— Faculté des sciences de Bizerte.

Judith Trapp (50%) 2014. Séquencage, caracténmsaioquantification absolue de
protéines d’intérét chez les invertébrés d’eau doucouvelle approche pour le
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Amandine Vigneron (20%) 2014. Adaptation a la contetion : modifications des
sensibilités toxicologiques, modifications desdirgts de vie. Université Lyon 1.
Nastasia Urien (50%) 2015. Variabilité environnetan de I'accumulation des
métaux par les gammares indicateurs de la contgioingiodisponible des milieux

aquatiques. Université Lyon 1.

Post-doc
Vincent Felten (100%) 2007. Développement des neangu comportementaux et
physiologiques che@ammarus fossarum
Olivier Adam (50%) 2010. Plasticité naturelle ourtpebation toxique de la
reproduction chezGammarus fossarum Evaluation de la variabilité pour le
développement de testssitu et I'extrapolation populationnelle.

Enseignement
13h d’enseignement par an: formations en écottgm® aquatique et méthodes
d’évaluation des risques dans des cursus’decgcle : Master 2 BEEB de 'université
Lyon 1, Master 2 SAGE de Pont Paris Tech et Licgmoe département de chimie de
I'lUT Lyon 1.

PROJETS DE RECHERCHE

Porteur

« PP1 - INSU, programme ECCO-ECODYN, 2005. Etud€idghct des contaminants
sur les écosystemes d’eau courante : développediane approche intégrée a
différents niveaux d’organisation biologique suewspéce ciblé&sammarus pulex

* PP2 - PNRPE, 2008. La vitellogénine comme biomargdéxposition et d’effet aux
perturbateurs endocriniens che@ammarus fossarumt Eurytemora affinis

* PP3 - ANR-CESA, 2012. Variabilité — adaptation vedsité et Ecotoxicologie des
gammaridés.

En collaboration
Financements académiques
« PC1 - PNETOX, 2004, Crigualadim. CRIteres de QUAApbur les eaux de surface :

métaux Labiles, Dissous, ou associés aux matigresigpension ? (porté par MH.
Tusseau-Vuillemin, Cemagref).
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« PC2 - PNETOX, 2004, EMMCC. Effets des Mélangeslaurase de Concentrations
Cytosoliques (porté par A. Pery, Cemagref).

e PC3 - PNRPE, 2005, SURVAQUA. Evaluation de limpatdes perturbateurs
endocriniens sur les milieux aquatiques. (portéJadr Porcher, INERIS).

* PC4 - ANR-CES, 2008, Resyst. REcupération d'un SX84 fluvial pollué par les
meétaux (Cd, Zn) apres remédiation d’'un site indeis(porté par A. Feurtet-Mazel,
Université Bordeaux 1).

 PC5 - ANR-Ecotech, 2010, Echibioteb. Outils innagatiéchantillonnage, d’analyse
chimique et biologique pour le suivi de traitememtancés d’eaux usées et de boues
(porté par C. Miege, Irstea Lyon).

e PC6 - Anses, 2010, Psycheau. Les médicaments psyphs en milieu aquatique.
Quels effets sur les écosystemes aquatiques ? eQuetiplications au niveau
sociétal ? (porté F. Geret, Université d’Albi).

e PC7 - Anses, 2010, Tronano. Etude du transferthtoqme de nanomatériaux et des
conséqguences sur les organismes aquatiques d’'eae ¢oorté par J. Garric, Irstea
Lyon).

Financements acteurs de I'eau publics
« PC8 - ONEMA, 2009, action 25. Effets des substambt@wiques sur les organismes
aguatiques : sous-action « batterie d’indicatenveriébrés transplantés » (porté par
J. Garric, Irstea Lyon).

PC9 - ONEMA, 2010, action 25. Effets des substamb@wiques sur les organismes
aguatiques : sous-action « batterie d’indicatenveriébrés transplantés » (porté par
J. Garric, Irstea Lyon).

« PC10 - ONEMA, 2012, action 45. Effets des substamtémiques sur les organismes
aguatiques :  sous-action « batterie d'indicateuravertébrés transplantés,
modélisation » (porté par A. Chaumot, Irstea Lyon).

« PC11 - ONEMA, 2012, action 20. Surveillance desssatces prioritaires dans le
biote : développement d’une méthodologie pour I'dongtion du suivi chimique des
milieux (porté par M. Coquery, Irstea Lyon).

* PC12 - ONEMA, 2013 - 2015, action 36. Surveillades substances prioritaires dans
le biote : développement d’une méthodologie poaimElioration du suivi chimique
des milieux (porté par M. Coquery, Irstea Lyon).

« PC13 - Plan Ecophyto 2018, ONEMA, 2012 — 2014. Depmement d’outils et
d’indicateurs pour mieux évaluer et gérer la chadressions-impacts des pesticides
sur I'eau de surface (porté par V. Gouy, Irstearl)yo

e PC14 - Agence de 'eau RM&C, 2006. Développementitils pour I'évaluation de
limpact de perturbateurs endocriniens issus deosta d’épuration sur les milieux
aguatiques (porté J. Garric, Irstea, Lyon).

 PC15 - Agence de [I'Eau Seine-Normandie, 2012 - 20B#{bmarg’Indic:
Complémentarité des biomarqueurs et bioindicatpars évaluer I'état écologique
des cours d’eau (Porté par D. Pont et J. LebrstedrAntony).

Financements acteurs de I'eau privés
« PC16 — EDF 2001 — 2003. Etude de la contaminaticstes effets de sédiments de
retenue (Porté par J. Garric, Irstea Lyon).
e PC17 — Veolia, 2012 — 2013. Evaluation de I'impaes activités d’assainissement sur
les milieux aquatiques (Porté par J. Garric, Ir&tgan).
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