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Résumé

La présence de contaminants dans le milieu aquatique souléve la question de leur
toxicité pour les organismes. Dans I’évaluation du risque environnemental, les effets d’une
contamination sur des organismes sont évalués en deux temps. Tout d’abord, une étude de la
toxico-cinétique (TK) du composé d’intérét a lieu, c’est-a-dire établir le lien entre la
concentration d’exposition et la concentration bioaccumulée par 1’organisme. Par la suite,
une ¢tude toxico-dynamique (TD) est réalisée pour établir le lien entre la concentration du
contaminant bioaccumulé dans 1’organisme et sa toxicité.

La bioaccumulation est un phénomeéne variable, qui dépend des propriétés physico-
chimiques des contaminants, de 1’espéce considérée et des conditions environnementales.
Des outils mathématiques, comme les modeles TK, ont été développés pour expliquer cette
variabilité et paraissent de nature a pallier cette difficulté. Toutefois, I’'implémentation de ces
modeles impose de lever des verrous, comme I’estimation du taux de biotransformation et le
devenir des métabolites, et d’estimer précisément 1’incertitude sur les valeurs des paramétres
toxico-cinétiques.

Ces travaux de thése ont permis de développer un cadre générique de modélisation et
d’inférence associée pour décrire et prédire la bioaccumulation de composés persistants
(hexachlorobiphényl, hexabromocyclododécane, pentabromodiphényl-éther, pyréne) par
différentes especes d’invertébrés benthiques (insecte Chironomus riparius, crustacé
amphipode Gammarus fossarum, mollusque gastéropode Radix auricularia).

La démarche adoptée au cours de cette thése a consisté en la mise en ceuvre d’essais de
bioaccumulation au laboratoire, qui ont fournis les données expérimentales permettant de
développer le cadre de modélisation et de tester différentes hypothéses sur les voies
d’exposition des organismes. L’estimation des parametres TK est réalisée par inférence
Bayésienne, qui permet entre autres d’estimer simultanément tous les paramétres a partir de
toutes les données disponibles, ce qui permet d’obtenir précisément I’incertitude autour de
leur valeur et des prédictions du modele.

Les différentes hypothéses testées a partir des données expérimentales correspondent a
autant de modeles, dont on peut comparer les « performances ». Dans 1’ensemble, ces
modeles ont permis d’obtenir une estimation précise des parametres et de leur incertitude.
De plus, leurs prédictions s’ajustaient correctement aux données expérimentales, sauf dans
le cas de ’HBCD. Une fonction de biotransformation a également ét¢ implémentée avec
succes sur la base de données issues de la littérature (produits phytopharmaceutiques,
médicaments, HAP). L’inférence Bayésienne appliquée au modéle générique a permis
d’obtenir une incertitude réduite concernant le taux de biotransformation par rapport a celle
des modeles originaux reposant sur une inférence classique.

Ce cadre générique de modélisation et d’inférence associée, développé dans une
approche Bayésienne et pouvant s’adapter a chaque couple espéce-contaminant que 1’on
souhaite étudier, se révele étre un outil performant dans la description des toxico-cinétiques
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de contaminants ainsi que dans I’évaluation de D’incertitude sur les paramétres et les
prédictions.

Mots clés : invertébrés benthiques — composé€s organiques — bioaccumulation —inférence
Bayésienne — modele toxico-cinétique — biotransformation

v Résumé



Abstract

The presence of chemicals in the aquatic environment raises the question of their
toxicity to organisms. In environmental risk assessment, the effects of a contamination on
organisms are evaluated in two steps. Firstly, the toxicokinetics (TK) of the compound of
interest are studied, that is to establish the link between the exposure concentration and the
bioaccumulated concentration by the organism. Secondly, a toxicodynamic (TD) study is
carried out to establish the link between the concentration of the contaminant bioaccumulated
in the body and its toxicity.

Bioaccumulation is a variable phenomenon, which depends on the physico-chemical
properties of chemicals, the species considered and the environmental conditions.
Mathematical tools, such as TK models, have been developed to explain this variability and
seem to overcome this difficulty. Nevertheless, implementing such models entailed to unlock
several limitations, such as estimating biotransformation rates and metabolites’ fate. Another
current limitation of TK models lies in the assessment of uncertainty related to TK
parameters.

This thesis has developed a generic model and inference framework for describing
and simulating the bioaccumulation of persistent chemicals (hexachlorobiphenyl,
hexabromocyclododecane, pentabromodiphenyl-ether, pyrene) by various freshwater benthic
invertebrate species (an insect, Chironomus riparius, an amphipod, Gammarus fossarum, and
a gastropod mollusk, Radix auricularia).

This thesis was based on a series of laboratory experiments, which provided
bioaccumulation data suitable for model calibration, as well as for testing various hypotheses
on exposure pathways. Model TK parameters are estimated through Bayesian inference,
which simultaneously estimates all the parameters from all the available data, in order to
obtain precisely the uncertainty around their value and the predictions of the model.

Each hypothesis tested on the basis of experimental data corresponds to a model,
allowing then to compare the performance. These models provided an accurate estimate of
the model parameters and their uncertainty. Overall, these models fit well the experimental
data, except for HBCD. A biotransformation function was also successfully implemented on
the basis of data from the literature (phytopharmaceuticals, drugs, PAH). In that case,
Bayesian inference applied to the generic model yielded reduced uncertainty around the
biotransformation rate compared to the original models which used classical inference.

This generic modelling and inference framework can be adapted to various species-
contaminant pairs, and appears as an effective tool for describing contaminant kinetics, as
well as for assessing the uncertainty related to model parameter estimation, or for predictions.

Keywords: benthic invertebrates — organic chemicals — bioaccumulation —Bayesian inference
—toxicokinetic model — biotransformation
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EI : étalon interne

ERE : évaluation du risque environnemental

GC-uECD : Chromatographie gazeuse couplé a un détecteur a capture d’¢lectron
GC-MS/MS : Chromatographie gazeuse couplé a deux spectrometres de masse
HAP : Hydrocarbure aromatique polycyclique

HBCD : Hexabromocyclododécane

HPLC-MS/MS : Chromatographie liquide haute performance couplé a deux spectromeétres de
masse

IR : taux d’ingestion (« ingestioin rate »)

LogKow : coefficient de partage octanol/eau

LoD : Limite de détection

LoQ : Limite de quantification

MCMC : Markov Chain Monte Carlo

MO : matiére organique

MRM : « Multi Reaction Monitoring »

m/z : rapport masse sur charge

NOAEL : No Observed Adverse Effect Level

NOEC : Non Observable Effect Concentration

NQE : Norme de Qualité Environnementale

OCDE (ou OECD) : Organisation de Coopération et de Développement Economiques
OCN : ophtachloronaphtaleéne

PBDE : Polybromodiphényl éthers
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PCB : polychlorobiphényles

PCB:; : PCB indicateurs

PCB-DL : PCB dioxin-like (PCB présentant une analogie structurale avec la 2,3,7,8 tétra-
chloro-dibenzo-dioxine et un profil toxicologique similaire)

PCB-NDL : PCB non-dioxin-like (PCB 28, -52, -101, -138, -153 et -180)

pf : poids frais

PNEC : Predicted No Effect Concentration

PP : polypropyléne

pl : poids lipidique

ps : poids sec

QS : norme de qualité standard

REACH : enregistrement, évaluation, autorisation et restriction des substances chimiques
RFBs : Retardateurs de Flammes Bromés

rpm : rotation par minute

SIM : Single lon Monitoring

SPE : Solid Phase Extraction (extraction sur phase solide)

SPMD : Semi Permeable Membrane Device

SPME : Solid Phase Miccro Extraction

S/N : rapport signal sur bruit

SRM : matériel de référence standardisé (« standardized reference material »)
TD : Toxico-dynamique

TEQ : quantité équivalente toxique

TEC : Treshold Effect Concentration

TMEF : trophic magnification factor (facteur de bioamplification trophique)
TK : Toxico-cinétique

US-EPA: United States Environmental Protection Agency

UE : Union Européenne

UPLC : Ultra Performance Liquid Chromatography -
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Introduction

CONTEXTE

L’étude de la bioaccumulation des contaminants (i.e. la capacité des organismes a
absorber et a concentrer certaines substances chimiques dans tout ou partie de leur
organisme) connait un regain d’intérét depuis quelques années. Ceci s’explique d’une part par
un intérét croissant concernant les contaminants émergents (Poma ef al. 2014) et d’ autre part,
par la réglementation qui impose la mise en ceuvre d’une surveillance des milieux (e.g.
directive (2013/39/CE)) et I’évaluation des risques environnementaux (ERE) de toutes

substances avant leurs mises sur le marché.

Dans I’évaluation du risque environnemental, les effets d’une contamination sur des
organismes sont évalués en deux temps. Tout d’abord, une étude de la toxico-cinétique (TK)
du composé d’intérét a lieu, c’est-a-dire établir le lien entre la concentration d’exposition et la
concentration bioaccumulée par I’organisme. Par la suite, une étude de la toxico-dynamique
(TD) est réalisée pour établir le lien entre la concentration du contaminant bioaccumulé dans
I’organisme et sa toxicité ; cette derniere étant cruciale du fait que les gestionnaires évaluent
le risque en caractérisant les effets. Ainsi, I’é¢tude de la TK vise a améliorer celle de la TD
puisque 1’accumulation et le devenir des contaminants dans les organismes sont des processus

essentiels qui agissent sur la toxicité.

La bioaccumulation dépend des propriétés physico-chimiques des contaminants, de
I’espece considérée et des conditions environnementales d’exposition. Les modéles TK sont
couramment utilisés pour décrire, formaliser et prédire la variabilité de la bioaccumulation
des contaminants. La construction originale du modeéle TK & un compartiment part de
I’hypothese que la cinétique de bioaccumulation nette (cinétique de premier ordre) résulte de
trois processus concurrents (Landrum 1989, MacKay et Fraser 2000, Luoma et Rainbow
2005) : I’absorption sous forme dissoute, 1’absorption par voie alimentaire, et les pertes.
Celles—ci peuvent provenir de 1I’excrétion, de la dilution par la croissance (biodilution, Spacie
et Hamelink (1982)) et de processus métaboliques modifiant la structure du contaminant (i.e.
biotransformation, Kuhnert et al. (2013)). Ce modéle repose implicitement sur trois
hypotheses : (i) que pour chaque voie d’exposition 1’accumulation est due a une diffusion a

travers une membrane (branchiale, digestive), (ii) que la répartition du contaminant est
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uniforme dans 1’organisme (modele & un compartiment) et (iii) qu’il y a conservation de la

masse, en d’autres termes que le composé absorbé n’est pas dégradé par 1’organisme.

Chez les invertébrés benthiques, ces modeles ont ét¢ développés a 1’origine pour les
métaux (Luoma et Rainbow 2005), méme si ces dernieres années de plus en plus d’études
concernent les composés organiques, telles que les polychlorobiphényles (PCB) (McLeod et
al. 2008, Janssen et al. 2010) ou les hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP)
(Bourgeault et Gourlay-Francé 2013). De fagon générale pour les composés organiques, il
parait essentiel de développer des concepts et outils visant a formaliser les liens entre la
contamination de I’environnement (eau, sédiment), l’exposition des organismes, la
bioaccumulation et le devenir de ces composés dans les organismes. Cependant, une des
limitations importantes des modéles TK est que les voies d’accumulation (dissoute et
trophique) sont rarement prises en compte simultanément, la voie dissoute étant la principale
voie d’entrée des polluants chez les organismes aquatiques. Pour autant, la voie trophique est
d’une importance non négligeable pour les contaminants organiques hydrophobes du fait de
leur forte capacité d’adsorption sur la matiére organique ou la nourriture (Gross-Sorokin et al.
2003). D’autre part, le processus de biotransformation des composés organiques est a
considérer, puisque ce phénomene conduit a la diminution de la concentration du composé
parent lorsque ce dernier est métabolisé, et les potentiels effets provoqués par les métabolites.
Aujourd’hui, moins d’une dizaine d’études reportent des données TK de composés parents et

de leurs métabolites dans les invertébrés benthiques (Ashauer et al. 2012, Fu et al. 2018).

Les parametres d’un modele TK sont estimés a partir de données expérimentales
(cinétiques) comportant deux phases. La phase d’accumulation consiste a exposer les
organismes pendant un certain temps a un ou plusieurs contaminant(s). La phase de
dépuration consiste a transférer les organismes précédemment exposés dans un milieu exempt
de toute contamination pour qu’ils éliminent le ou les composés. Le modele est ensuite ajusté
aux données expérimentales a 1’aide de méthodes d’inférence pour estimer les parametres
(e.g. taux d’accumulation, taux d’élimination). Pour estimer les paramétres d’un modéele TK,
deux guides européens sont utilisés (OCDE 2008, 2012) ou il est recommandé d’estimer les
parameétres suivant une régression non linéaire en plusieurs étapes (estimation séquentielle)
ou simultanément. De nos jours, deux méthodes d’inférence sont utilisées pour estimer les
parametres : D’inférence fréquentiste qui est historiquement la plus utilisée, et 1’inférence
Bayésienne. L’inférence fréquentiste nécessite la plupart du temps de fixer certains

parametres lorsque tous ne peuvent pas étre estimés simultanément, induisant un biais lorsque
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ces parametres sont corrélés (e.g. taux d’accumulation et taux d’élimination). De plus, avec
cette approche, il n’est pas possible de prendre en compte simultanément des données de
nature différente (e.g. données de bioaccumulation et de croissance). L'incertitude sur les
parametres du modele, et donc sur ses prédictions, ne peut donc pas €tre « correctement »
estimée, un point pourtant crucial dans I’ERE. L’inférence Bayésienne permet de lever ces
verrous (Gelman et al. 1995, Bernillon et Bois 2000) car: (i) elle pallie le probléme
d’estimation simultanée de tous les parametres d’un modele a partir de données de nature
différente ; (i7) elle utilise 1'information disponible sur les parametres a partir de la littérature,
d’expériences préliminaires ou d’avis d’experts ; et (iii) elle fournit une estimation des
incertitudes a travers les distributions a posteriori de chaque paramétre, issue de la
distribution jointe de tous les parametres estimés simultanément (incluant donc les

corrélations éventuelles).

Parmi les applications opérationnelles des modéles TK, on peut notamment retenir les

points suivants :

- La mesure de certaines substances prioritaires au titre de la directive 2000/60 serait
plus pertinente dans le biote, plutdt que dans I’eau comme cela s’effectue a I’heure actuelle.
Ainsi, la mise a disposition de modeles TK offre la possibilit¢ de traduire une teneur
accumulée par un organisme en concentration dissoute dans 1’eau, pouvant ainsi étre

comparée directement a la NQE associée qui est exprimée en concentration dans 1’eau.

- De méme, les sédiments sont souvent utilisés dans les réseaux de surveillance des
milieux aquatiques pour les substances hydrophobes alors que les NQE associées s’expriment
en concentrations dans le biote. Ainsi, de tels modéles permettent soit de transposer la
NQEbiote au sédiment, soit de prédire le risque de dépassement de la NQE a partir

d’observations du sédiment.

- Par ailleurs, la bioaccumulation des composés persistants reste un domaine peu
développé de 1’évaluation des risques des sédiments contaminés, notamment par les
substances bioamplifiées dans les niveaux trophiques aquatiques. Il conviendrait de
développer des outils permettant de prédire les concentrations tissulaires a différents niveaux

trophiques, en commengant par les invertébrés benthiques.
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OBJECTIFS

La problématique générale de ma theése est de développer un cadre générique de
modélisation et d’inférence applicable a différentes especes d’invertébrés exposés a divers
contaminants organiques, en incluant différentes voies d’exposition et différents processus,

comme la dilution par la croissance et la biotransformation.

Pour cela, le travail effectu¢ s’est articulé autour de deux objectifs: un objectif
méthodologique de développement du cadre de modélisation et d’inférence ; et un objectif
écotoxicologique d’étude de la variabilit¢é de la bioaccumulation de contaminants par

différentes especes.

L’objectif méthodologique comprend le développement d’un cadre générique de
modélisation TK et d’inférence, incluant toutes les possibilités, c’est-a-dire plusieurs voies
d’exposition  (dissoute et trophique) et d’¢limination (excrétion, croissance,
biotransformation), adapté a différents couples espeéces-substances, dans un cadre d’inférence
considérant simultanément I’ensemble des données disponibles et permettant de quantifier les
incertitudes. Pour répondre a cet objectif, il a été nécessaire dans un premier temps de
calibrer ce cadre générique de modélisation et d’inférence a une substance non métabolisable
pour différentes espéces d’invertébrés. Dans une deuxiéme étape, la biotransformation a été
intégrée au cadre générique précédemment élaboré. Dans un dernier temps, 1’utilisation du
cadre de modélisation et d’inférence a ¢été illustrée a travers diverses applications.
L’estimation simultanée des paramétres a été effectuée par inférence Bayésienne a 1’aide du
logiciel R, a partir de données expérimentales obtenues au laboratoire ou disponibles dans la

littérature scientifique.

L’objectif écotoxicologique consiste en 1’é¢tude expérimentale des cinétiques de
bioaccumulation pour plusieurs couples invertébré — contaminant. Pour cela, une premiere
série d’expériences a été réalisée concernant 1I’exposition de Chironomus riparius, Gammarus
fossarum et Radix auricularia au 2,2'4,4'5,5'- hexachlorobiphényle (PCB 153) par
différentes voies d’expositions. Une deuxieme série d’expériences a consistée en 1’exposition
de G. fossarum a un HAP, le pyréne, afin d’étudier sa biotransformation dans cet organisme.
Enfin, wune troisitme  série  d’exposition a des  substances  d’intéréts,
I’hexabromocyclododécane (HBCD) et le 2,2°,4,4°,5 pentabromodiphényl-éther (BDE 99), a

été effectuée sur les invertébrés étudiés.
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ORGANISATION DU MANUSCRIT

Ce manuscrit est organisé en 6 chapitres. Un premier chapitre présente 1’état des
connaissances sur 1) I’évaluation du risque environnemental et 2) les méthodes de

modélisation toxico-cinétique (TK) et d’inférence des parametres des modeles.

Le chapitre suivant (chapitre 2) détaille la méthodologie : il présente les
expérimentations réalisées et le modele développé ainsi que la méthode d’estimation des

parametres.

Les chapitres 3, 4 et 5 rapportent les résultats des travaux réalisés, de 1’étude d’une
premicre exposition des organismes au PCB 153 (chapitre 3), la prise en compte du
phénomene de biotransformation dans le modele et son cadre d’inférence, a partir de données
disponibles dans la littérature et via I’exposition au laboratoire des organismes a un HAP
(chapitre 4), jusqu’a des illustrations de son application (chapitre 5). Ces chapitres décrivent
les expérimentations réalisées, présentent les résultats des analyses, puis la modélisation et
I’inférence, en traitant a chaque fois une question spécifique. Tout d’abord, dans le chapitre 3,
la méthode d’estimation des parametres utilisée a été validée. Ensuite, dans le chapitre 4, la
question de la prise en compte du processus de biotransformation dans ce cadre générique a
¢été abordée. Enfin, le chapitre 5 présente 1’intérét de la modélisation et son application en
évaluation du risque environnemental. Les chapitres 3, 4 et 5 s’appuient sur trois articles,
dont le premier est publi¢ dans Ecotoxicology and Environmental Safety (chapitre 3, Ratier et

al. (2019)).

Le chapitre 6 présente une discussion de I’ensemble des résultats obtenus.
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Chapitre 1 : Etat des connaissances

Ce chapitre développe les notions majeures abordées dans cette thése, en commencant
par la notion d’évaluation du risque environnemental (section 1.1) qui comprend sa définition
(section 1.1.1), des exemples de son application (section 1.1.2), une description des
invertébrés benthiques d’eau douce dans le role du transfert des polluants (section 1.1.3) et
les impacts des contaminants organiques étudiés (section 1.1.4). Une deuxiéme partie
présente la modélisation toxico-cinétique (TK), les méthodes d’estimation de ses parameétres
ainsi que I’utilisation de tels modéles en évaluation du risque (section 1.2). Enfin, la section

1.3 résume les principales idées conceptuelles a retenir.

1.1 EVALUATION DU RISQUE ENVIRONNEMENTAL

Le développement de I’écotoxicologie remonte aux années 1960-1970, lors de la
découverte de la persistance de produits phytopharmaceutiques organochlorés dans
I’environnement, et les effets observés sur des espéces non ciblées (Carson 1962). Plusieurs
définitions pour « I’écotoxicologie » ont été proposées (Jouany 1971, Ramade 1977, Butler
1978, Moriarty 1983, 1988, Kendall 2001, Lynch 2007, Newman et Zhao 2008); nous
retenons la suivante pour ces travaux: « une science qui €tudie les modalités de contamination
de l'environnement par les agents polluants naturels ou artificiels produits par l'activité
humaine, ainsi que de leurs mécanismes d'action et effets sur les étres vivants qui peuplent la
biosphéere » (Ramade 1977). 1l s’agit donc d’une discipline a part entic¢re, qui allie 1’écologie
et la toxicologie, et qui a pour objectifs la connaissance des effets des polluants sur les
¢cosystémes, en s’efforcant de prédire la nature, I’ampleur et la durée de ces effets, afin de

mieux évaluer les risques associés et d’en permettre la prévention.

1.1.1 Définition

L’¢évaluation du risque environnemental (ERE) identifie et évalue les menaces pour
I’environnement, en particulier les organismes vivants, leurs habitats et les €cosystémes
(Muralikrishna et Manickam 2017). Les causes des menaces sur I’environnement sont
multiples, d’origines naturelles ou anthropiques. En particulier, 1'utilisation des produits
chimiques est aujourd’hui soumise a une réglementation qui prend en compte les
conséquences de leur présence et dispersion dans l'environnement : le réglement REACH -

enregistrement, évaluation, autorisation et restriction des substances chimiques, entré en
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vigueur le 1°" juin 2007 (Réglement 1907/2006). Le risque chimique est défini comme la
« probabilité d’occurrence d’un effet défavorable sur ’homme ou 1’environnement résultant
d’une exposition donnée a une substance chimique ou a un mélange de substances
chimiques » (Leeuwen 2007). En évaluation du risque, le risque implique la probabilité
combinée des dangers et de l'exposition. Les étapes de la réalisation d'une ERE incluent donc
l'identification du danger, 1’évaluation de I’exposition et des effets, et la caractérisation du

risque (Figure 1).

Identification
du danger

Evaluation de Evaluation des
I'exposition effets

Caractérisation
du risque

Figure 1. Principales étapes de I’évaluation du risque.

- L’identification du danger

Le danger désigne « la capacité inhérente d’une substance chimique ou d’un mélange
de substances chimiques a causer des effets défavorables a I’homme ou a I’environnement
selon les conditions d’exposition » (Leeuwen 2007).

- L’évaluation de I’exposition

L’exposition désigne le contact entre une substance chimique et une population ou un
individu dans le temps, ou plus précisément « la détermination des émissions, des chemins
empruntés, des quantités de substances et de leurs transformation ou dégradation afin
d’estimer les concentrations (ou doses) auxquelles les populations humaines ou les
compartiments environnementaux sont ou ont pu étre exposés ». (Leeuwen 2007). La
concentration ou dose externe (quantité¢ de substance chimique qui entre en contact avec les
barriéres de 1’organisme par les voies d’exposition) est alors distinguée de la concentration
interne (quantité de substance chimique qui pénétre dans les milieux biologiques, une fois

passés les tissus séparant les espaces intérieurs et le milieu extérieur).
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- L’évaluation des effets

L’effet est la conséquence de I’exposition a une substance, indépendamment des
caractéristiques de l’organisme exposé. Dans 1’environnement, ces effets peuvent par
exemple se traduire par la mortalité¢, par un trouble dans la reproduction ou encore de
croissance.

- La caractérisation du risque

La caractérisation du risque peut étre résumée par l'estimation de l'incidence et des
effets indésirables susceptibles de se produire dans I'environnement compte tenu de

l'exposition a une substance chimique.

L’ERE est donc par définition liée a la notion de probabilité, définie par les notions de
variabilité des réponses et des incertitudes de prédictions. La variabilité se référe a une
description quantitative de la gamme ou de la propagation d’un ensemble de valeurs (US
EPA 2011) et elle est souvent exprimée a travers une statistique métrique (comme la
variance, 1’écart-type ou encore les quantiles) qui refleéte la distribution des données. Dans
I’évaluation de I’exposition, elle peut étre présente dans les parameétres environnementaux
(pH, température, etc.) ou encore dans les facteurs d’exposition (e.g. le sexe, 1’age, etc.). La
variabilité ne peut pas étre réduite mais elle peut étre caractérisée. Les incertitudes quant a
elles renvoient a un manque de données ou d’une compréhension incompléte du contexte de
I’évaluation ; elles peuvent étre quantitatives ou qualitatives (US EPA 2011). Dans
I’évaluation de I’exposition, elles peuvent résulter d’erreurs dans les hypotheses, d’erreurs de
jugement, d’analyses incomplétes, d’erreurs de mesure ou d’échantillonnage et dans les
prédictions d’un modele. Les incertitudes peuvent donc étre réduites avec plus ou de
meilleures données. La quantification des incertitudes est un point crucial pour une meilleure

¢valuation du risque.

1.1.2 Exemples d’applications
Modéles toxico-cinétiques/toxico-dynamiques (TK/TD)

Généralement abordées en premicre étape dans I’ERE, les approches mécanistes
permettent de décrire les processus reliant 1’exposition ou les concentrations
environnementales (dose externe) d’une substance a sa concentration dans I’organisme (dose
interne), jusqu’a sa toxicité dans un taxon donné ou pour I’écosystéme global (Grech et al.
2017). Le lien entre ’exposition a un contaminant et sa toxicité¢ est complexe puisque la
toxicité est déterminée par 1’absorption interne du contaminant et par les différents processus

de métabolisation ou de détoxification propre a I’espéce. Deux phases sont alors distinguées
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dans cette relation : la phase toxico-cinétique (passage de la concentration en contaminant
dans I’organisme et sa distribution, TK) de la phase toxico-dynamique (expression de la
toxicité ou l’effet d’une substance sur ’organisme au cours du temps, TD). Des outils
mathématiques, aussi appelés modeles TK/TD, ont été¢ développés pour formaliser ces
processus variables, qui dépendent de plusieurs facteurs : des propriétés des contaminants, de
I’espece considérée et des caractéristiques du milieu (Figure 2). Ces modéles peuvent donc

étre utilisés pour caractériser le risque, couplant les évaluations de I’exposition et des effets.

Effets
observés
(dans le temps)

Concentration
interne
(dans le temps)

Un L Effets létaux > e.g., GUTS
compartiment

Effets

Concentration

externe TK

(dans le temps)

TD

Multi-

. sub-létaux
compartiments
Croissance 5
e.g., modéles
pour les
pour plantes
plantes

Croissance et
reproduction
pour les
animaux

e.g., DEBtox

Figure 2. Formalisme des modeles TK/TD existants (Charles et Lopes 2018).

En particulier, les modeles TK sont reconnus pour leur utilisation dans 1’évaluation du
risque environnemental (EFSA 2018). Ils permettent la quantification, la synthése, la

prédiction et le test d'hypotheses :

- ils améliorent les prédictions des contaminants accumulés dans le biote en
considérant I’importance relative des différentes voies d’expositions (Wang et

Fisher 1999, Luoma et Rainbow 2005) ;

- ils expliquent aussi la variabilité de la bioaccumulation des contaminants dans le
biote a 1’état d’équilibre/stationnaire (Luoma et Rainbow 2005, Rainbow 2007,
Wang et Rainbow 2008) ;

- ils sont utilisés comme outils prédictifs de la relation entre la dose externe et la dose
interne : extrapolations entre les niveaux d’expositions, les voies d’expositions, a
I’échelle de I’individu ou entre especes comme par exemple dans I’évaluation de
I’impact de sédiments contaminés tout au long de la chaine trophique aquatique

(Lopes et al. 2012, Ashauer et Jager 2018) ;
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- ils peuvent prédire ’effet de traitement de sédiments contaminés sur les invertébrés

(Janssen et al. 2011) ;

- ils sont utilisés pour estimer les expositions des métabolites (Ashauer et Escher

2010) ;

- plus récemment, ils peuvent étre utilisés pour prédire un bruit de fond' de

concentration pour les métaux (Jin et al. 2015, Lu et al. 2019, Wang et Tan 2019) ;

- 1ls permettent également de surmonter la limite entre la bioaccumulation au
laboratoire et sur le terrain en considérant les incertitudes des expérimentations au

laboratoire et des conditions environnementales (Urien et al. 2016).

Directive Cadre européenne sur I’Eau (DCE)

La présence de contaminants dans I’environnement, et plus particulierement dans le
milieu aquatique, souléve la question de leur toxicit¢ pour les organismes. Dans une
perspective de gestion du risque environnemental, la directive cadre sur 1’eau (2000/60/CE),
ou DCE, adoptée en octobre 2000 par le Parlement et le Conseil Européen, est le texte
majeur de la politique de I’eau dans I’Union Européenne. Elle offre un cadre structuré et
engage chaque état membre dans un objectif de protection et de reconquéte de la qualité des

eaux et des milieux aquatiques.

Concernant les eaux de surface, continentales et littorales, ainsi que les eaux
souterraines, la DCE crée des obligations de méthodes, de résultats et de calendrier. Elle
repose sur des plans de gestion et des programmes de mesures établis pour une certaine
période. L’¢état d’'une masse d’eau de surface comprend deux aspects, un état écologique et un

état chimique :

- L’état écologique tient compte de I’écosystéme dans son ensemble, et se base sur
des parameétres biologiques (e.g. abondance des espéces de poissons d’une riviere),
tout en tenant compte de parametres physico-chimiques (e.g. oxygene dissous dans

I’eau, température, etc.), de la morphologie et de ’hydrologie du milieu.

- L’état chimique est évalué¢ en mesurant la présence et la concentration dans le
milieu aquatique d’une liste de substances chimiques (e.g. ¢léments traces

métalliques, PCB, HAP). Cet état s’inscrit dans I’évaluation de I’exposition du

! Bruit de fond : désigne l'existence naturelle ou artificielle d'un phénoméne, dont il est nécessaire de connaitre
I'importance pour mesurer efficacement l'impact d'une activité.
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cadre de ’ERE, mais ne permet pas une caractérisation compléte du risque. Deux
classes sont définies pour qualifier I’état chimique des masses d’eau : bon et non
conforme (ou mauvais). Si la concentration mesurée d’une substance dans le milieu
dépasse une valeur limite (norme de qualité environnementale, NQE), alors la

masse d’eau n’est pas considérée dans un bon état chimique.

Les NQE sont établies suivant différentes étapes : 1’identification des compartiments a
risque (e.g. eau, sédiment, biote), 1’identification des propriétés physico-chimiques des
substances et la collecte de données écotoxicologiques, 1’extrapolation de ces données a une
concentration seuil (ou norme de qualité¢ spécifique (QS)), la proposition d’une QS
s’appliquant au compartiment a risque et la définition de la NQE? (INERIS 2011). Pour la
plupart des substances prioritaires, la NQE est établie pour le compartiment eau (i.e. NQEcau),
mais pour un certain nombre de substances prioritaires hydrophobes c’est la NQEseq ou la

NQEbiote qui s’applique (2008/105/CE , Directive 2013).

Les NQEca sont définies par une valeur seuil, la concentration annuelle moyenne
(notée AA-QSwater eco), qui prend en compte les données d’écotoxicité a long terme (toxicité
chronique) disponibles pour chaque substance afin de tenir compte au minimum trois niveaux
trophiques : les producteurs primaires (algues ou plantes aquatiques), les invertébrés et les
poissons. Ces données sont souvent soit la concentration pour laquelle il n’y a pas d’effet
observable (NOEC) ; soit la concentration ayant 10 % d’effet sur les individus testés (ECio).
Si ces données sont en nombre suffisant, une méthode d’extrapolation statistique peut étre
utilisée pour définir la valeur seuil. Si les données sont insuffisantes alors des facteurs
d’extrapolation (a partir de données de toxicité par voie orale obtenues chez des mammiféres

ou des oiseaux) sont appliqués a la valeur de NOEC ou ECj la plus faible.

La définition des NQEssdiment dépend des données écotoxicologiques disponibles pour
les organismes benthiques qui vivent en contact direct avec le sédiment, pour lesquelles un
facteur d’extrapolation est appliqué. Si aucune donnée n’est disponible, le coefficient de
partage est alors utilisé (principe d’un équilibre entre la phase aqueuse et le sédiment) pour

définir les NQEssdiment.

2 Une NQE est déterminée a partir des QS calculées pour chacun des compartiments. Afin de protéger le
compartiment le plus sensible, la NQE globale retenue sera la plus faible des QS déterminée pour chaque
compartiment.
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La NQEbiote vise (i) a protéger les grands prédateurs (i.e. oiseaux et mammiferes) des
risques d’empoisonnement dus a I’ingestion de leurs proie (empoisonnement secondaire) et
(if) a protéger les organismes benthiques également exposés a un empoisonnement
secondaire. En général, la norme obtenue pour la protection des mammiféres et des oiseaux
est considérée suffisamment protectrice pour les organismes benthiques. La valeur seuil pour
le biote correspond a la concentration prédite sans effet pour les prédateurs supérieurs (notée
QSbiota_sec pois). La définition de cette valeur est basée sur une chaine alimentaire simplifiée,
¢valuant les effets toxiques aux niveaux les plus élevés de la chaine alimentaire, résultant de
I’ingestion d’organismes aquatiques contaminés a des niveaux trophiques inférieurs. Les
données écotoxicologiques retenues se basent sur des données de toxicité orale chez les
mammifeéres et les oiseaux (« No Observed Adverse Effect Level », NOAEL) et la
concentration de toxique dans le biote qui n’induit pas d’effets observés pour ces prédateurs
(NOEC). La NOEC peut étre déduite de la NOAEL par des facteurs de conversion

empiriques variables selon les especes testées, la durée de I’essai et le type d’essai.

Les NQE-szdiment €t NQEpiote permettent de quantifier la contamination des substances
hydrophobes qui sont difficilement mesurables dans ’eau. En particulier, le suivi dans le
biote s’applique aujourd’hui a 11 substances prioritaires et dangereuses prioritaires de 1’état

chimique (Tableau 1).

Le document guide européen portant sur la mise en ceuvre de la surveillance chimique
dans le biote (Commission Européenne 2014) suggere 1’utilisation d’organismes alternatifs au
poisson pour limiter 1’épuisement de la ressource piscicole. Si I’évaluation de 1’état chimique
d’un site est non conforme avec la matrice alternative (e.g. invertébrés), alors seulement lors
de I’¢étape de confirmation le prélévement et I’analyse de poisson aura lieu. Les invertébrés
d’eau douce semblent étre une bonne matrice alternative au poisson, du fait qu’ils
représentent plus de 80 % de la biodiversité animale des eaux douces (Balian 2008). De plus,
ils sont susceptibles d’étre les plus sensibles a la pollution aquatique, notamment du fait de
leur mode de vie en proximité avec le sédiment, un des réservoirs des contaminants
organiques hydrophobes. Par ailleurs, les connaissances collectées a ce niveau trophique
permettent une meilleure compréhension du transfert de contaminants dans les maillons
supérieurs de la chaine trophique, plus communément appelé processus de bioamplification.
La bioamplification désigne l'augmentation cumulative des concentrations d'une substance

persistante a chaque stade de la chaine trophique (Figure 3).
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Tableau 1. Substances prioritaires dont la NQE est applicable dans le biote. Transposition au

contexte francais de la directive 2013/39/UE et du document guide 2014 (Commission

Européenne 2014).
Substance NQEbiote
Substance dangereuse (ng g!, poids Biote concerné
prioritaire frais, pf)
Mercure (Hg) oui 20 Poissons (entier)
Hexachlorobenzéne oui 10 Poissons (filet)
Hexachlorobutadiéne oui 55 Poissons (entier)
Uniquement tétra,
PBDE (3. BDE-28, 47, 99, penta, hexa et hepta- 0,0085 Poissons (filet)
100, 153, 154) BDE
Acide perfluorooctane oui 9.1 Poissons (filet)
sulfonique (PFOS)
HBCD (somme des trois _ _ -
isoméres) oui 167 Poissons (entier?)
Dioxines et PCB de type Poissons (filet)
dioxine (! 7 PCDD, 10 oui 0,0065 TEQ! Crustacés®
PCDF et 12 PCB-dI) Mollusques’
Heptachlore et époxyde oui 0,0067 Poissons (filet)
d’heptachlore
Fluoranthéne Non 30 Crustacés
Mollusques
HAP a5 et 6 anneaux
(Benzo[a]pyrene,
Benzo[b]fluoranthéne, oui s Crustacés
Benzo[k]fluoranthé¢hne, Mollusques
Benzo[g,h,i]pérylene,
Indéno[1,2,3cd]pyréne)
Dicofol oui 33 Poissons (entier)

! TEQ : concentration équivalente toxique conformément aux facteurs équivalents toxiques de 2005 de 1’Organisation

Mondiale de la Santé.

2 poissons (entier) : ce support biote n’est plus d’actualité depuis la parution de la nouvelle version de la note de

cadrage pour la surveillance et de 1a note technique du 27/12/2017 du ministére de 1I’environnement.

crustacés, mollusques : utilisation des crustacés pour la surveillance des eaux continentales et des mollusques pour

les eaux littorales.
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Figure 3. Processus de bioamplification.

Le suivi sur invertébrés dans le cadre de la DCE répond a un double objectif : d’une
part a analyser les substances pour lesquelles les NQE sont définies dans ce taxon, et d’autre

part d’étendre la couverture spatiale du suivi biote sur le territoire.

1.1.3 Invertébrés benthiques d’eau douce

Plusieurs tests standardisés ont été développés sur des espéces modeéles pour évaluer les
effets des polluants au niveau sub-individuel (biomarqueurs) et individuel (traits de vie). Les
especes modeles les plus utilisées en écotoxicologie aquatique incluent notamment I'algue
unicellulaire d'eau douce Pseudokirchneriella subcapitata, le chironome (Chironomus
riparius, Chironomus tentans), le gastéropode Potamopyrgus antipodarum, des crustacés tels
que la daphnie Daphnia magna (historiquement la plus utilisée en écotoxicologie) ou le
gammare (Gammarus pulex, Gammarus fossarum), ou encore le poisson zebre (Danio rerio).
Ce sont des especes couramment utilisées lors de tests écotoxicologiques pour leur facilité
d'¢levage au laboratoire et de manipulation, leur sensibilité a certains types de contaminants
et leur représentativité d’un maillon de la chaine trophique. Dans le cadre de la DCE, 1’état
chimique est en partie assuré¢ par le suivi des invertébrés, généralement par 1I’encagement de

Gammarus fossarum (Note technique 2017).

Dans le cadre de ce travail, trois invertébrés aquatiques ont été sélectionnés : 1’insecte
Chironomus riparius, le crustacé Gammarus fossarum et le mollusque Radix auricularia

(Figure 4). Cette approche multi-spécifique a pour objectif d’intégrer au mieux les
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différences de sensibilité entre especes. Ces especes présentent une diversité de traits
biologiques et écologiques, et appartiennent a deux embranchements (mollusques et
arthropodes) qui représentent deux grands groupes phylogénétiques d’invertébrés. En effet,
chez les invertébrés d’eau douce, I’embranchement le plus représenté est celui des
arthropodes comptant pour environ 75 % de la biodiversité animale (incluant les insectes et
crustacés). Le deuxiéme embranchement le plus représenté est celui des mollusques qui
occupe environ 4 % de la biodiversit¢ animale des milieux d’eau douce (Balian 2008,

Boisseaux 2017).

Figure 4. Les trois invertébrés sélectionnés pour cette thése : a gauche

C. riparius, au milieu G. fossarum et a droite R. auricularia (Irstea).

Chironomus riparius

Taxonomie et répartition géographique

Dans l’ordre des Diptéres, Chironomus riparius fait partie de la famille des
Chironomidae et de la sous-famille des Chironominae (Tachet 2010). Il s’agit d’un
organisme possédant une large aire de répartition, dans les zones tempérées de 1’hémisphére

Nord mais aussi dans les régions arctiques (Rasmussen 1984).

Position écologique

Aussi appelé « moustique non-piqueur », ses larves sont présentes dans les lacs, étangs
et rivieres, se nourrissant de la matiére organique disponible dans les fines particules de
sédiment (Rasmussen 1984, Moller Pillot 2009). Elles vivent dans des tubes composés de
grains de sables (fourreaux). C. riparius toleére les environnements extrémes (fortes
températures, large gamme de pH, faible niveau en oxygeéne dissous (Armitage 1995)),
faisant de lui un des organismes présents dans les sédiments benthiques. Les chironomes
jouent un role important dans la chaine trophique du fait qu’ils représentent une source

importante de nourriture pour les poissons et les oiseaux (Armitage 1995).
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Morphologie

Les chironomes ont un cycle de vie court d’une vingtaine de jours a 21 °C, comprenant
quatre ¢tapes (Figure 5) : le stade ceuf (2 a 3 jours), le stade larvaire aquatique (12 jours), le
stade nymphal (6 jours) et le stade adulte (3 jours). Apreés fécondation, la femelle dépose une
masse gélatineuse a la surface de 1’eau, contenant une centaine d’ceufs qui écloront apres
quelques jours (deux a trois jours a 21 °C). Le male émerge avant la femelle, et il est plus

petit (Wiklund 1977, Péry et al. 2002).

‘& Adult male
. i)
Adult female
Air ,-N\

Water P‘u[m [I}

Figure 5. Cycle de vie du chironome : (1) oeuf, (2) larve, (3) nymphe et (4) adulte (Ali
et Morris 1992).

Le cycle larvaire s’effectue en quatre mues successives, d’une durée totale d’une
douzaine de jours. Le stade L1 (3% et 4°™ jours aprés la ponte) correspond a la larve
obtenue juste apres éclosion des masses (jours 2 a 3). Par la suite, cette larve va s’enfouir
dans le sédiment et construire un fourreau (stade L2, jours 5 et 6). Au stade L3 (jours 7 et 8),
la larve acquiert I’hémoglobine qui lui assurera sa couleur rouge et le transport de 1’oxygene,
lui permettant de vivre dans des environnements pauvres en oxygene. La larve se développe
dans le sédiment jusqu’a la fin du stade L4, dernier stade larvaire (jours 7 a 14). C’est au
stade larvaire que le chironome est en contact direct avec le sédiment et les matiéres en
suspension, se nourrissant de la matiére organique. Par ailleurs, il a ¢ét¢ montré que la
température influence le taux de croissance de cet organisme, mais n’a pas d’effet sur la
reproduction et la survie pour les températures testées entre 15 et 27 °C (Péry et Garric 2006).
La larve du stade L4 peut mesurer jusqu’a 3 cm, possédant une téte individualisée. Son
thorax se compose de trois segments, dont le premier possede une paire de pseudopodes.
L’abdomen présente quant a lui neuf segments, le dernier comportant quatre tubules ventraux

impliqués dans la respiration. Son tube digestif est structuré en quatre parties (Craig 1998).
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Pertinence en écotoxicologie

Le chironome est un organisme utilisé en écotoxicologie en raison de son cycle de vie
court, sa croissance rapide, sa facilité d’¢levage au laboratoire et sa sensibilité relative aux
sédiments contaminés par les substances organiques. De plus, par son importance écologique
dans la chaine trophique (Armitage 1995), C. riparius est un organisme particulicrement

approprié dans la perspective d’ERE li¢ a la bioamplification de contaminants persistants.

Cet organisme est le plus souvent utilisé au stade larvaire (généralement L2 ou L4)
pour évaluer la toxicité aigué et chronique de contaminants présents dans les sédiments mais
aussi dans I’eau de surface (EPA 2000a, b, OECD 2004a, b, 2010). Ces tests consistent en
I’étude de I'impact des polluants sur différents traits de vies de cet organisme, comme la
survie et la croissance des larves ainsi que le nombre et le temps d’émergence au stade adulte
pour ce qui est du test de toxicité aigiie (Naylor et Rodrigues 1995, Weltje et al. 2010).
Concernant la toxicité chronique, des tests sur deux générations sont développés ou différents
traits de vie sont évalués : le nombre total d’émergences d’adultes pour les deux générations,
les sex-ratios ainsi que le nombre et la fertilité des masses pondues (1° génération). Les
températures classiquement utilisées pour ces tests sont 15, 18, 21, 24 ou 27 °C (Péry et

Garric 20006).

D’autres tests ont été développés, bien qu’ils ne soient pas standardisés, pour évaluer la
biodisponibilité et la bioaccumulation des polluants. Au laboratoire, du fait de la courte durée
de son stade larvaire, I'utilisation de C. riparius est réduite pour évaluer la toxico-cinétique
des polluants. Cet organisme a toutefois été utilisé pour estimer des parameétres toxico-
cinétiques de PCB (Lydy et al. 1994), de composés perfluorés (Bertin ef al. 2014, Bertin et
al. 2018), de produits phytopharmaceutiques (Kuhlmann et al. 2019), ou encore de composés
métalliques (Ferrari et al. 2019). Sur le terrain (in situ), ’encagement de C. riparius permet
d’évaluer la qualité des sédiments, de prédire la concentration de substances prioritaires de la
directive 2013/39/UE dans les poissons a 1’aide de facteurs d’amplification trophique (TMF)
(Babut ef al. 2016a) ou encore de mesurer la bioaccumulation des métaux in situ (Bervoets et
al. 2004, Ferrari et al. 2014) et des substances organiques (e.g. Babut et al. (2016a), Casado-
Martinez et al. (2016)).

Gammarus fossarum
Taxonomie et répartition géographique
Dans I’embranchement des arthropodes, Gammarus est un genre de crustacés

amphipodes de la famille des gammaridés. Il existe plus de 200 especes (Vainola e al. 2008)

Chapitre 1 : Etat des connaissances — Evaluation du risque environnemental 17



dont la majorité évolue en eau douce. Trois espéces sont majoritaires dans les cours d’eau
d’Europe occidentale (Macneil ef al. 1997) : il s’agit de Gammarus fossarum (Koch, 1835),
Gammarus pulex (Linnaeus, 1758) et Gammarus roeseli (Gervais, 1835). Leur distribution
est influencée par des facteurs abiotiques tels que la température, la salinité, 1'oxygene
dissous, l'acidité et la pollution (Macneil et al. 1997). Dans le cadre de cette thése, nous nous
intéresserons a 1’espeéce Gammarus fossarum, abondante sur tout le territoire francais a
I’exception de la Bretagne, de la Corse et d’une partie de la Normandie (Piscart et Bollache
2012).

Position écologique

Gammarus fossarum est un organisme qui vit sur le substrat présent au fond des
milieux aquatiques (organisme é€pibenthique), au niveau de galets ou graviers, ou encore de
bryophytes, végétaux rivulaires et végétation morte (Felten ez al. 2008, Tachet 2010). Leur
espérance de vie est d’un a deux ans (Tachet 2010). Les gammares sont regroupés en
populations de forte densité pouvant atteindre jusqu’a plusieurs milliers d’organismes au
metre carré (Felten 2003). Ils vivent dans des eaux entre 0 et 25 °C, la température 1étale pour
une population étant de 25.8 °C (Roux et Roux 1967).

Les gammares jouent un role important dans la chaine trophique. En effet, ils sont
traditionnellement classés dans le groupe fonctionnel d’alimentation des déchiqueteurs
(Felten 2003) du fait qu’ils recyclent la litiere en la déchiquetant, broutent le biofilm
organique et ingerent des particules fines de matiere organique provenant de dépdts de
sédiments (Macneil et al. 1997). Plusieurs études ont montré une relation entre la présence de
Gammarus sp et la décomposition des feuilles (Hieber et Gessner 2002, Maltby et al. 2002,
Dangles et al. 2004). De ce fait, ils participent a la dégradation de la matiére organique
terrestre fixée dans les réseaux trophiques d’eau douce, contribuant au cycle du carbone et
des nutriments, ainsi qu’a la redistribution de la maticre et de 1’énergie dans les écosystemes
aquatiques (Maltby et Crane 1994). Plus rarement, ils peuvent aussi adopter un comportement
de prédation vis-a-vis d’autres macro-invertébrés, voire méme de cannibalisme (Kelly et al.
2002). Les gammares représentent une importante source de nourriture pour plusieurs especes
de macro-invertébrés, poissons, oiseaux et amphibiens (Macneil et al. 1999). En effet, les
poissons (notamment la truite Salmo trutta ou le chabot Cottus cobio) consommeraient plus
de 60 % de la production annuelle de gammares de leurs habitats (Welton et Clarke 1980).
Cela s’explique notamment par le fait que tout au long de I’année les gammares sont présents
dans les milieux, pouvant pallier le manque d’insectes a certaines saisons (Macneil et al.

1999).
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Morphologie

La taille des crustacés amphipodes peut considérablement varier d’une espece a I’autre
(6 a 25 mm), la taille maximale observée pour Gammarus fossarum étant de 14 mm (Pinkster
1972). Leur corps est caractérisé¢ par un aplatissement latéral (Tachet 2010) et divisé en
quatre parties (Figure 6, Piscart et Bollache (2012)) : la téte, le mésosome, le métasome et
I’urosome.

Urosome

Ce ;4 Mésosome ——> <4 Métasome —»+—>

Gl G2 P3 P4 P5 Po P7 Ple
Al A2 Pmd Pmx

-Al1-A2 : antennes 1 et 2 -G1-G2 : gnathopodes 1 et 2 -Ulau3 uropodes | a3

- Pmd : palpe mandibulaire -P3apP7 : péréiopodes 3 a7 -t : telson

- Pmx : palpe maxillaire - Ple: : pléopodes -Ce . capsule céphalique
-Pel aPec4 :plaque coxales 1- 4 -Epi 1 a Epi3 : plaques épimérales 1 43

Figure 6. Morphologie de Gammarus fossarum (Piscart et Bollache 2012).

Le gammare est un organisme itéropare’ a reproduction sexuée grandissant par mues
successives. Les nouveau-nés grandissent et atteignent une maturité sexuelle au bout de
plusieurs mues, a environ 4 mois a 12 °C (Welton et Clarke 1980). Le cycle de reproduction
des femelles est parfaitement synchronisé avec le cycle de mue, ou la fréquence entre deux

pontes est contrainte par la fréquence des mues.

Le cycle de mue se subdivise en 6 stades (A, B, C1, C2, D1, D2) et le développement
des embryons peut quant a lui étre divisé€ en 5 stades (stades 1 a 5) (Geffard et al. 2010). La
durée des cycles de mue et de reproduction sont dépendants de la température : lorsque la
température augmente, la durée du cycle diminue. Par exemple, la durée de cycle de mue est

de deux mois environ a 7 °C, d’une trentaine jours a 12 °C et d’une vingtaine de jours a 16 °C

3 Se dit d’une espéce dont les femelles se reproduisent plusieurs fois dans leur vie.
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(Figure 7, Geffard et al. (2010), Coulaud (2012)). Le cycle de reproduction des males quant
a lui n’est pas connecté directement au cycle de mue et est beaucoup plus court que celui de
la femelle: 7 jours aprés l'accouplement suffisent pour la restauration du stock de

spermatozoides (Lacaze 2011).

OB
o c1
= C2
= D1

e // mue - D2

16°C mue
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Temps (jours)

Figure 7. Durée (jours) des différents stades du cycle de mue de G. fossarum a trois
températures : 7.0, 12.1 et 16.4 °C (Coulaud 2012).

Pertinence en écotoxicologie

Modéle biologique

Les gammares sont utilisés comme espéce modele en écotoxicologie car (7) ils sont
faciles a prélever et a manipuler, (ii) ils ont une large répartition géographique ou ils sont
abondamment retrouvés toute 1’année au sein d’habitats divers, (iii) ils ont une grande
importance écologique, (iv) ils ont un cycle de vie connu et relativement long pour intégrer
les flux de contaminants (Charron 2014), (v) ils accumulent une large gamme de
contaminants, notamment des composés métalliques (Urien et al. 2016) et des composés
organiques comme les perfluorés (Bertin et al. 2016), les polybromodiphényl éthers (PBDE)
(Besse et al. 2013b, Lebrun et al. 2014) ou encore de multiples xénobiotiques (Ashauer et al.
2012, Rosch et al. 2016), (vi) ils présentent un dimorphisme sexuel permettant 1’identification
sexuelle des individus et (vii) ils sont sensibles a de nombreux stress (Kunz et al. 2010). En
effet, 1a revue bibliographique de Kunz et al. (2010) regroupe de nombreuses publications qui
rapportent 1’effets des polluants sur Gammarus sp., aussi bien au niveau de son
comportement, sa reproduction, son développement, son alimentation, sa structure

populationnelle que les conséquences sur ses interactions avec ses prédateurs.

Outils pour 1’évaluation de la toxicité et pour la biosurveillance des milieux

Les gammares sont utilisés dans les études écotoxicologiques, aussi bien au laboratoire

que sur le terrain, dans de multiples scénarios d’exposition, afin d’évaluer la toxicité de
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sédiments, d’eau ou d’effluents potentiellement contaminés (Kunz et al. 2010). Des

biomarqueurs ont été¢ développés pour évaluer I'impact des polluants sur G. fossarum :

- des marqueurs de toxicit¢é générale, comme par exemple les effets sur la
reproduction (Geffard et al. 2010), I’inhibition alimentaire et les effets sur le
comportement (Coulaud et al. 2011). Notamment, il a ét¢ montré dans plusieurs
¢tudes que les contaminants peuvent induire une diminution du taux d’alimentation
chez le gammare, provoquant une diminution de leur croissance, de leur fécondité
et de leur survie (Webster et Benfield 1986, Maltby et al. 2002). Pour mesurer
I’effet sur 1’alimentation, la consommation de feuilles est mesurée en corrigeant
I’effet de la taille et de la température. Pour évaluer les effets sur la reproduction,
des mesures biométriques peuvent étre effectuées (fertilité, cycle de mue, superficie

des ceufs, Geffard et al. (2010)) ;

- des marqueurs de perturbation endocrinienne, notamment dans la désynchronisation
de processus physiologiques tels que la mue, I’ovogénése (croissance ovocytaire) et

le développement embryonnaire (Geffard et al. (2010), Jubeaux et al. (2012)) ;

- des biomarqueurs de la neurotoxicité, comme par exemple I’inhibition de I’activité
enzymatique acétylcholine estérase (AChE) spécifique de [D’exposition aux
insecticides (Xuereb et al. 2009). Pour mesurer 1’effet neurotoxique, un dosage

biochimique de I’activité enzymatique de I’AChE peut étre effectué.

D’autre part, des bioessais actifs standardisés ont ét¢ développés afin de mesurer la
bioaccumulation de substances chimiques dans les eaux de surface continentales, comme par
exemple I’encagement in situ de gammares (AFNOR XP T90-721 Mars 2019). IIs
permettent (7) une qualification et une priorisation des sites en fonction de leur contamination
biodisponible et de leur toxicité ; (if) un suivi des tendances de contamination biodisponible
et de toxicité ; (iii) une mesure de substances prioritaires dans le biote dans le cadre de la

DCE et/ou de substances spécifiques (Besse et al. 2013a, Alric et al. 2019).

Par ailleurs, Gammarus sp. est de plus en plus utilisé¢ pour étudier la toxico-cinétique de
divers contaminants, comme par exemple pour les composés métalliques (Lebrun et al. 2011,
Lebrun et al. 2012, Urien et al. 2015), les HAP (Carrasco-Navarro et al. 2015), les composés
perfluorés (Bertin et al. 2016), les PBDE (Lebrun et al. 2014) ou encore de multiples
xénobiotiques (Ashauer et al. 2012, Rdsch et al. 2016, Garcia-Galan et al. 2017, Miller et al.
2017, Fu et al. 2018).
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Radix auricularia

Taxonomie et répartition géographique

Dans I’embranchement des mollusques, la classe des gastéropodes représente la seule
classe dont les représentants ont colonisé le milieu terrestre avec succes (Zapata et al. 2014).
Environ 4 000 espéces de gastéropodes d’eau douce sont présents sur tous les continents (a
I’exception de I’ Antarctique) et peuplent quasiment tous les types d’habitat dulcicole* (Strong
et al. 2008). L’ordre des Pulmonata (gastéropode possédant des structures s’apparentant a des
poumons) comprend aujourd’hui le sous-ordre des Basommathophora dont les trois familles
principales sont : les Physidae, les Planorbidae et les Lymnaeidae. Leur poumon est
richement vascularisé, pouvant se remplir d’air ou d’eau selon la disponibilité en dioxygene
dissous (McMahon 1983). Dans la super-famille des Lymnaeoidea, la coquille est spiralée. La
famille des Lymnaeidae est caractérisée par une torsion de la coquille (enroulement non-
horizontal). Elle comporte 21 genres dont le genre Radix (Montfort 1810) constitué d’une
dizaine d’especes. Cing especes sont retrouvées dans le Nord-Est de I’Europe : Radix ampla,
Radix auricularia, Radix balthica, Radix labiata et Radix lagotis (Feldmeyer et al. 2011,
Pfenninger et al. 2011, Schniebs et al. 2011). Elles sont caractérisées par une plasticité
écologique élevée, et présentes dans des masses d'eau de différents types (Vinarski et al.
2010). Radix auricularia est présente sur I’ensemble du territoire francais (Figure 8) et plus

généralement possede une répartition holarctique (Aksenova ef al. 2017).

Position écologique
Le role des mollusques dulcicoles peut étre prépondérant dans certains écosystémes stagnants
(mares, étangs), lacustres (lacs) et potamiques (cours d’eau de plaine ou riviere large a
courant lent). En effet, ils peuvent représenter plus de 80 % de la biomasse totale des macro-
invertébrés benthiques (Mouthon 1982). Les Lymnaeidae participent a la stabilisation du
développement de la couverture algale et favorisent ainsi I’incidence de la lumiére sur les
fonds et donc la fabrication d’oxygeéne et la présence de nutriments dans le milieu

(Coeurdassier et al. 2004).

4 Habitat dulcicole : eau douce
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[T présence certaine
|| Présence probable
[I] Absence probable ou certaine

Ml Absence liée a une disparition avérée
| Pas d'information
Pas de données

Figure 8. Répartition géographique de Radix auricularia (Inventaire National du

Patrimoine Naturel).

R. auricularia est une espece dulgaquicole, se retrouvant dans les milieux lentiques (a
faible débit d’eau), stagnants et benthiques, riches en éléments nutritifs (algues, végétaux
aquatiques, maticre organique) et peu profonds. Sa température optimale est d’environ 20 °C,
avec une large amplitude (= 13 °C) (Rossetti et al. 1989). Cet organisme se nourrit
essentiellement de macrophytes vivants (végétaux aquatiques d’eau douce visible a I’ceil nu)
et de périphyton (mélange complexe d'algues, de cyanobactéries, de champignons et

microbes hétérotrophes et de détritus), faisant de lui un brouteur (Tachet 2010).

Cet organisme est un consommateur primaire pouvant également devenir une proie
appréciée des oiseaux (canards, hérons, mouettes, poules d’eau), poissons, arthropodes
(écrevisses), annélides (planaires et sangsues) et de quelques amphibiens. De ce fait, il
constitue un élément non négligeable de la chaine alimentaire (Runck 2007), en tant que lien
important entre les producteurs primaires et les consommateurs secondaires (Habdija et al.
1995). 1l possede également un role majeur dans la distribution d’éléments entre 1’eau et le

sédiment, remontant réguliérement a la surface de 1’eau pour respirer (A. Hussain 2012).

Morphologie
Les radix sont des organismes ectothermes, c’est-a-dire que la température du milieu va
fortement influencer leur métabolisme. Leur croissance est continue mais pas uniforme :

typiquement, elle est plus forte au printemps-été qu’en automne-hiver.
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La coquille des mollusques est riche en carbonate de calcium et elle est le résultat d’une
bio-minéralisation complexe (Marie 2008). Comme les escargots terrestres, les Lymnaeidae
sont dotées d'un poumon, mais ne disposent d'aucun organe permettant une respiration dans
l'eau. Leur mode de vie étant principalement aquatique, elles doivent remonter régulierement
a la surface pour respirer. Les radix se distinguent du genre des limnées par leur courte spire
et leur lévre extérieure qui est plus évasée. D’ailleurs, la détermination du genre Radix est
toujours réalisée selon la morphologie de la coquille, de son enroulement et de la taille de
I’ouverture. En particulier, I’espece R. auricularia se différencie par sa coquille trés arrondie
et une pointe acérée. Cet organisme présente un corps gris noir, parsemé de petits points
blanchatres. Ses yeux se situent a la base de chacune des deux tentacules placés sur la téte de
I’animal. Il se nourrit grace a la présence d’une radula (langue rapeuse) présente sur la face

ventrale de la bouche constituée essentiellement de muscles servant a la locomotion.

R. auricularia, comme la majorit¢ des Lymnaeidae, est une espeéce hermaphrodite
simultanée qui se reproduit préférentiellement par allofécondation (Coutellec and Lagadic
2006). En condition de stress, la reproduction devient majoritairement asexuée. Sa durée de
vie est de 1 a 2 ans en fonction des conditions environnementales : la température, la qualité
de I’eau et I’abondance alimentaire conditionnent son espérance de vie et sa capacité
reproductrice (Wayne 2001). Les Lymnaeidae pondent sur une plante ou une paroi une
cinquantaine d'ceufs groupés dans une masse gélatineuse de 15 a 30 mm de long, 1’éclosion

ayant lieu aprés une quinzaine de jours (Kupfer 2019).

Pertinence en écotoxicologie

Le deuxieme embranchement le plus représenté chez les invertébrés d’eau douce est
celui des mollusques. Il semble donc pertinent de s’intéresser a ces organismes en
écotoxicologie aquatique. La famille des Lymnaeidae, et plus spécifiquement le genre
Lymnaea, fait I’objet d’une ligne directrice de 1’Organisation de Coopération et de
Développement Economiques (OCDE) pour 1’évaluation des effets de toxiques sur la
reproduction (Bandow et Weltje 2012, Bouétard et al. 2012, Gust et al. 2013, Barsi 2015,
Atli et Grosell 2016, Charles et al. 2016, OCDE 2016, Reategui-Zirena et Salice 2018). Par
ailleurs, la récente revue bibliographique d’Amorim et al. (2019) démontre que les
Lymnaeidae sont des bons modeles en écotoxicologie aquatique, nécessitant toutefois une

amélioration des connaissances, en particulier toxico-cinétiques.

Plus spécifiquement, R. auricularia fait partie des espéces les moins sensibles aux

pollutions selon 1’échelle de Mouthon (2001). Il possede une large répartition géographique
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avec une importance €cologique certaine et une commodité d’élevage au laboratoire. Par
ailleurs, cet organisme est facile a prélever et a manipuler. Il a notamment ¢été utilisé dans
I’évaluation des effets de 1’action ovicide du niclosamide (Parashar et al. 1995), de la toxicité
aigiie de métaux lourd (Liu et al. 2013b, Al-Hassen et al. 2014) et du benzene (Farid et Farid
2011), de P’'impact de nanoparticules sur le développement embryonnaire et post-
embryonnaire (Ahmadov et al. 2017), dans le développement d’un biomarqueur moléculaire
de la toxicit¢ de métaux lourd (Almamoori ef al. 2015) mais aussi dans la bioaccumulation
d’¢léments traces métalliques (Gundacker 2000, Ming 2006, Neeratanaphan 2008, Hong et
al. 2014). En revanche, a ma connaissance, aucune information n’est disponible quant a
I’étude toxico-cinétique de contaminants organiques. De ce fait, 1’utilisation du radix dans
notre étude a permis d’apporter de nouvelles données écotoxicologiques sur un mollusque

encore peu étudié.

1.1.4 Contaminants organiques et impacts environnementaux

Un contaminant organique d’origine naturelle ou provenant de diverses activités
humaines (agriculture, industrialisation, urbanisation, etc.) se retrouve dans les différents
compartiments de 1’environnement (air, sol, eau, s€diment). La classification du danger pour
I’environnement de substances chimiques dépend de 4 propriétés : la persistance (dégradation
lente), la bioaccumulation (accumulation dans les organismes), la toxicité (les effets nocifs
sur ’environnement, le biote et les humains) et la mobilité (transport longue distance). Les
polluants organiques persistants (POP) présentent de mauvais scores dans chacune de ces
propriétés. Les plus connus sont les Polychlorobiphényles (PCB), les Polybromodiphényl
¢thers (PBDE) et certains produits phytopharmaceutiques. Lors de leur émission par
différentes sources anthropiques, que ce soit atmosphériques, dans 1’eau ou par épandage sur

les sols, le milieu aquatique est in fine le réservoir terminal de ces polluants (Figure 9).

De par leurs propriétés physico-chimiques hydrophobes et lipophiles, les contaminants
organiques hydrophobes se retrouvent associ€és aux particules, en particulier dans les
sédiments. Les organismes benthiques vivent au contact direct de ces derniers contaminés. Ils
se retrouvent ainsi avec de fortes teneurs en polluants en fonction de leur physiologie et de
leur mode de vie. Les invertébrés sont par la suite consommés par des organismes de niveaux
trophiques plus élevés, qui peuvent bioaccumuler ainsi les contaminants hydrophobes,

principalement au niveau de leurs tissus adipeux.
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Dans le cadre de cette étude, quatre contaminants organiques ont été choisis pour
diverses raisons qui seront développées ci-dessous. Il s’agit du PCB 153, de deux retardateurs

de flamme que sont ’HBCD et le BDE 99, ainsi que le pyréne, un HAP.

’ﬂ Pollution directe

= ."‘ Pollution indirecte

URBAINES INDUSTRIELLES

Transformations
chimiques et biologiques 9.{
Capture par Volatilisation
les organismes

Absorption
LQ et relargage bdf> Micro-organismes

Contamination Déposition et

l T w resuspension

Stockage dans le lit

Figure 9. Schéma du devenir des POP dans le milieu aquatique

(Université de Saint-Quentin-en-Yveline).

PCB 153

Propriétés physico-chimiques

Les PCB constituent une famille de 209 composés aromatiques organochlorés de
formule brute Ci2Hi0nCln (avec 1 < n < 10). Ils se composent d’un noyau aromatique
biphényle (Ci2Hio) sur lequel un a dix atomes de chlore se substituent aux atomes

d’hydrogene (Figure 10).

2 2l Al
2,2°,6,6’: position ortho
4 3,3°,5,5’: position méta
4,4’: position para
@ y»— a—2. (b

Figure 10. Structure chimique générale d’un PCB.
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Les 209 congéneres de PCB sont répartis selon deux catégories suivant leur affinité a
un récepteur biologique spécifique (récepteur d'aryl d'hydrocarbone - Ah®), dont I’activation
entraine divers effets, dont les effets tératogénes : les PCB de type dioxine (PCB dioxin-like
ou PCB-DL) et les autres PCB (PCB non dioxin-like ou PCB-NDL). Les 12 PCB-DL
(PCB 77, 81, 105, 114, 118, 123, 126, 156, 157, 167, 169 et 189) sont comparables aux
polychloro-dibenzodioxines puisqu’ils sont capables de se lier au méme récepteur cellulaire
que celles-ci. Néanmoins, ce sont les moins abondants dans les mélanges industriels et dans
les matrices environnementales. En 1982, 7 PCB indicateurs (PCB;) parmi les 209
congénéres ont été sélectionnés par le Bureau Communautaire de Référence de la
Commission Européenne comme étant les composés a rechercher en priorité dans les
analyses de matrices organiques, dans 1’objectif de caractériser I’ensemble du spectre des
PCB sans passer un temps exagéré a déterminer les concentrations d’un nombre important de
congéneres. Les PCB; sont abondants dans I’environnement, représentés le plus souvent par
les PCB 138, 153 et 180. Plus particulierement, le PCB 153 (numéro CAS : 35065-27-1) se

compose de 6 atomes de chlores. Sa structure chimique (C12H4Cle) est présentée Figure 11.

Cl Cl
Cl O O Cl
Cl Cl
Figure 11. Structure du PCB 153.

Les PCB ont pour propriétés physico-chimiques d’étre stables thermiquement
(<1000 °C), stables chimiquement (peu sensibles aux acides, bases et oxydants), et ils sont
ininflammables, d’ou leur utilisation en isolation thermique dans les transformateurs
¢lectriques de puissance. Le PCB 153 est un contaminant persistant trés hydrophobe
(logarithme du coefficient de partage octanol-eau: LogK.w = 7,22, INERIS (2009))
pratiquement insoluble dans 1’eau (solubilité dans I’eau: 0,86 pg L' a 25°C) mais trés
soluble dans les lipides ; et a priori non métabolisable par les invertébrés benthiques d’eau

douce (Schuler et al. 2003) et par les poissons (Boon et al. 1997).

5 Récepteur Ah: protéine a I’intérieur d’une cellule se complexant aux hydrocarbures d’Aryl, pénétrant ainsi le
noyau de la cellule. Ce complexe contrdle, dans le noyau, la production de protéines, dont certaines sont
associées a la croissance cellulaire et la différenciation. Ces récepteurs ont tendance a se lier aux
polychlorodibenzo-dioxines et aux PCB-DL, qui peuvent entrainer des changements dans I’expression
génétique, ayant ainsi des répercussions sur la croissance, la forme et le fonctionnement des cellules. C’est pour
cette raison que les PCB-DL peuvent étre cancérigénes ou tératogenes.
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Historique, applications et usages

En 1881, Schmidt et Schlulz ont été les premiers a synthétiser les PCB (Tanabe 1988).
A partir des années 1930, les producteurs Monsanto (Etats-Unis), Bayer (Allemagne de
I’Ouest) et Prodelec (France) ont développé leur fabrication industrielle. Les PCB ont
principalement ét¢ utilisés dans les industries comme fluides diélectriques (liquide isolant et
caloporteur) dans les transformateurs et les condensateurs, ou encore comme lubrifiants dans
les turbines et les pompes, les soudures, les adhésifs ou les peintures. Leurs propriétés

physico-chimiques ont permis leurs diverses utilisations industrielles (PNUE 2010).

Réglementation

De nombreuses inquiétudes et craintes ont été¢ soulevées dans le début des années 1970
par la découverte des PCB dans I’environnement (Jensen 1966, 1972). Suite aux accidents
empoisonnant la population par des huiles de cuisine contenant des PCB au Japon dans la
province de Fukuoka en 1968 et a Taiwan en 1979 (Carrier et al. 2006), ainsi que les effets
environnementaux observés, la réglementation des PCB s’est mise en place progressivement.
En France, I’interdiction de la production, 1’utilisation et la vente de ces substances, de méme
que leur ¢€limination, résulte de la transposition des directives 76/769/EEC, 85/467/EEC et
96/59/EC complétée par des réglements spécifiques (76/769/EEC, Gramaglia et Babut 2014).

La transposition de ces textes réglementaires européens a conduit a une note technique
précisant la mise en ceuvre du suivi des substances de 1'état chimique des eaux de surface
dans le biote. Elle précise les modalités de suivi pour le second cycle 2016-2021 de la DCE
(2013/39/CE). Une valeur seuil pour ’autorisation de remise a I’eau des sédiments de
dragage a été établie a 680 ng g poids sec (ps) pour I’ensemble des PCB; (Programme
d'actions 2011-2013). Suite aux données du plan national, une valeur seuil pour le sédiment
de 50 ng g! ps pour la TPCB; a été proposée (Mathieu et Babut 2012). Pour le PCB 153
spécifiquement, Lopes et al. (2012) ont prédit une concentration maximale dans les
sédiments, entre 0,2 et 0,8 ng g’ ps selon 1’espéce de poisson considérée, pour laquelle un
poisson peut étre exposé sans que cela dépasse le critere de référence pour sa consommation.
Cette valeur est confirmée par Mathieu et Babut (2012), ou une concentration seuil dans le
sédiment de 1,13 ng g ps a été calculée pour le PCB 153 calibrée sur la protection du

barbeau.

Dans le cadre du Reéglement n°1259/2011 (2011) de la commission, une norme a été
¢tablie pour les concentrations en PCB-NDL (PCB-28, -52, -101, -138, -153, -180) de

75ng ¢! pf pour la chair musculaire des poissons issus de la péche et produits dérivés
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destinée a la consommation, 125 ng g™ pf pour la chair musculaire de poisson d’eau douce

sauvage capturé et 300 ng g”!' pf pour la chair musculaire d’anguille sauvage.
Impacts et risques environnementaux
Malgré leurs interdictions de fabrication depuis 40 ans, les PCB restent trés persistants
dans I’environnement car ils sont peu biodégradables. En effet, leur temps de demi-vie est de

plusieurs dizaines voire centaines d’années. En raison de leur faible solubilité dans I’eau, la
toxicité aigué des PCB s’avére étre faible pour les organismes aquatiques.

Niveaux de contamination dans les sédiments et le biote aquatique
Une cartographie a été réalisée indiquant géographiquement les niveaux de

concentrations en PCB dans les sédiments fluviaux et estuariens (ONEMA (2014), Figure

12). Par ailleurs, I’Observatoire des Sédiments du Rhone créé en 2009 rassemble les données

des pollutions sédimentaires pour 1’ensemble du fleuve (Thollet ez al. 2018).
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Figure 12. Cartographie de la contamination des sédiments fluviaux et estuariens par les
PCB; en France métropolitaine (ug kg™ ps). Données de 2008 a 2010 du plan national
d’échantillonnage PCB (OONEMA, 2014).
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Les différents niveaux de concentrations en PCB 153 dans les sédiments et dans le
biote aquatique ayant fait [’objet s’un suivi en France sont reportés dans le Tableau 2. Par
ailleurs, plusieurs études toxico-cinétiques ont été menées sur 1’exposition d’invertébrés au
PCB 153 (Mum et al. 1983, Pinkney et al. 1985, Hwang et al. 2001, Schuler et Lydy 2001,
Schuler et al. 2003, Salmelin et al. 2016, Sidney et al. 2016).

Tableau 2. Niveaux de concentration en PCB 153 dans les sédiments et dans les invertébrés

(sauf indication) disponibles dans la littérature.

Niveaux de Niveaux de
Etude concentration concentration dans Localisation
dans le sédiment le biote
(ng g ps) (ng g pf)
Thollet et moyenne : 58,3 .
al. (2018) 4-336 Bassin RMC
Mourier et 11,5-417 Rhone
al. (2014) (2PCB:)
Chironome®
Lopes et al. 15 -28 > 100 Région
(2012) Gammare® : 80 lyonnaise

Corbicule® : 15
Chaire de poisson

O(I;I(])E M;A moyenne : 41,8 Bassin RMC
1.62 - 426
Alric et al. Gammares ?ncages Données
(2019) moyenne : 24,6 nationales
1,16 -323ng gl ps
Brunet
(2007) 12 -165 Allemagne

# Concentrations prédites

Hexabromocyclododécane

Propriétés physico-chimiques

L’HBCD (1,2,5,6,9,10-hexabromocyclododecane, CAS : 3194-55-6) est un retardateur
de flamme présent dans les mélanges commerciaux sous la forme de trois diastéréoisomeres
majoritaires, a savoir le a-, f- et y-HBCD (Figure 13). Il se compose d’une structure cyclique
de 12 carbones auxquels sont rattachés 6 atomes de brome (Ci2HisBrs). Selon la méthode de
fabrication et de production, ’'HBCD commercial se compose du y-HBCD qui est le
diastéréoisomere avec les proportions les plus élevées (75 a 89 %), de I’ a -HBCD (10 a
13 %) et du B -HBCD (1 a 12 %) (Covaci et al. 2006a). Ce contaminant est lipophile et

hydrophobe (logKow = 5,62), il posséde une forte affinité aux maticres particulaires et une
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faible solubilit¢ dans 1’eau (JHBCD : 0,07 mg L'!). Concernant les diastéréoisoméres, la
solubilité dans 1’eau est entre deux et trois fois plus élevée pour I’a-HBCD (a: 0,05; B:
0,015 ; v : 0,002 mg L™, Marvin et al. (2011)). L’ isomérisation des diastéréoisomeéres B- et y-
HBCD en a-HBCD a été démontrée sous haute température (Peled et al. 1995) et a la lumiere
(Stuart et al. 2008).

Br Br B_r
BT /',,'.' Br r Br < ‘Br
Br Br Br
Br : '

Br Br
alpha-HBCD beta-HBCD gamma-HBCD
10-13 % 1-12 % 75-89 %

CAS : 134237-50-6 CAS : 134237-51-7 CAS : 134237-52-8

Figure 13. Structure chimique de 1’hexabromocyclododécane.

Historique, applications et usages

Au niveau industriel, ’HBCD s’est retrouvé sur le marché dés la fin des années 1960.
La société BASF fut la premicre a utiliser ’HBCD pour produire des mousses ignifugées
(anti-feu) dans la fin des années 1980. Il est produit en Chine, Europe, Japon et aux Etats-
Unis. En 2001, ’HBCD fut le troisieéme retardateur de flamme bromé le plus utilis¢ au monde
au cours de la décennie précédente (Bilitewski ez al. 2012). Dans cette méme année, 1’Europe
¢tait le plus gros consommateur d’HBCD avec une demande de plus de la moiti¢ du volume
du marché international (9 500 des 16 500 tonnes) (Bilitewski et al. 2012, Koch et al. 2015).
Il a été utilisé comme retardateur de flamme dans les différents processus industriels
(production, formulation et utilisation). Il se retrouve majoritairement dans les mousses
d’isolation des batiments et d’emballages, et a moindre échelle dans les tissus
d’ameublement, le textile, ainsi que dans les équipements électroniques et électriques (e.g.
télévisions et réfrigérateurs). Il fait partie des BFRs appliqués comme additifs, c’est-a-dire
qu’il est ajouté dans les matériaux a ignifuger sous forme de mélange, sans liaison covalente

(Law et al. 2006a, ECHA 2008).

Réglementation
En juin 2008, la Norvege a suggéré d’ajouter ’HBCD comme possible POP dans la
liste de I’annexe A de la convention de Stockholm ou il a finalement été inscrit en 2013.

L’utilisation et la production de 'HBCD est interdite depuis aolt 2015 dans 1’Union
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Européenne (Réglement n°143/2011). Dans le cadre de la DCE (2013/39/CE), une NQEbpiote
de 167 ng g'! pf a été déterminée.

Pour Lumbriculus variegatus et Chironomus riparius, la plus forte concentration testée
a laquelle aucun effet sur I'organisme n'a été observé (NOEC) a été déterminée a 8,6 mg kg™!
ps (normalisé & 5 % de carbone organique, CO) dans le sédiment, soit 430 ng g”!' ps (Oetken
et al. 2001). Pour Hyalella azteca, la NOEC est de 1 000 mg kg™ ps normalisé & 5 % de CO
dans le sédiment, soit de 50 mgkg' ps (Thomas et al. 2003). Ainsi, la plus forte
concentration de la substance sans risque pour l'environnement (PNEC) pour le sédiment a

été fixée a 43 ng g'! ps (ou 0,86 mg kg! ps normalisé a 5 % de CO).

Impacts et risques environnementaux

Lors de sa production et de sa fabrication, mais également lors du transport, de son
utilisation et de son stockage, ’HBCD peut se retrouver dans I’environnement. Lorsque les
batiments dotés de mousses d’isolation contenant de ’'HBCD (polystyréne : XPS, EPS)
seront détruits, on peut supposer que cela induira un important risque d’émission d’HBCD
dans I’environnement. Aussi, ['utilisation d’HBCD comme additif ignifuge dans les textiles

peut mener a une contamination de 1’eau de surface lors du lavage du tissu (ECHA 2011).

A cause de ses propriétés physico-chimiques, et particuliecrement de par sa forte
hydrophobicité, ’'HBCD se lie fortement aux particules du sédiment (Covaci et al. 2006a).
L’HBCD est persistent dans 1’environnement, se bioaccumule dans les poissons, oiseaux et
mammiferes. D’ailleurs, les teneurs mesurées en HBCD dans les plus hauts niveaux de la
chaine trophique dans les régions sources (Europe, Japon, Chine) comme éloignées soulévent
une préoccupation importante pour la santé humaine et 1’environnement. L’HBCD est
retrouvé dans le sang, le plasma et les tissus adipeux. Il est fréquemment détecté dans les
produits animaux (viandes, ceufs, lait), certes a des doses généralement inférieures a 1 ng g’!
poids lipidique (pl) et sans risque pour la sant¢ humaine (Efsa 2011), mais devenant une

source majeure de l'exposition des consommateurs.

Niveaux de concentration dans les sédiments et le biote aquatique

Le Tableau 3 résume les niveaux de concentration en 2HBCD dans les sédiments
européens et dans le biote aquatique disponibles dans la littérature. Dans les sédiments, le y-
HBCD est le plus quantifié, correspondant aux proportions du mélange commercial (Hong e?

al. 2010, Zhang et al. 2013, Zhang et al. 2017).
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Tableau 3. Niveaux de concentration en YHBCD (sauf indication) disponibles dans la

littérature dans les sédiments européens et le biote aquatique.

Niveaux de Niveaux de
Etude concent,ra.tlon concentra.tlon dans le Localisation
dans le sédiment biote
(ng g ps) (ng g' pf)
Liber et al. . n
(2019) Jusqu’a 26,1 Rhone, France
Rudel et al. . A
(2017) Jusqu’a 12,6 Rhone, France
Ichihara et al.
(2014) 0,88 -4.,8 Angleterre
Kilemade et
al. (2005) 0,4-53 Irlande
Eljarrat et al. .
(2004) Jusqu’a 514 Espagne
Remberger et \
al. (2004) 0,2-1,5 Suéde
Thorsten et al. 0,99 — 19,8 ng g’!
(2008) COT Allemagne
Kohler et al. .
(2008) 2,5 Suisse
Lauzent gammares encageés France
(2017) jusqu’a 0,02
Verslycke et .
al. (2005) 14-71 Neomysis intege Pays-Bas
crevettes grises ouest de
, o-HBCD : , .
Janak et al. I’estuaire de
0,196 — 0,266 ,
(2005) HBCD - I’Escaut,
I i Pays-Bas

jusqu’a 0,126

Par ailleurs, les études de bioaccumulation de ’HBCD chez les invertébrés aquatiques
sont, d’une fagon générale, peu nombreuses comparées a celles des poissons. Contrairement
au profil sédimentaire, I’a-HBCD est 1’isomere majoritaire dans le biote, particuliérement
dans les plus haut niveaux de la chaine alimentaire aquatique (Law et al. 2014). La
biotransformation de I’HBCD, principalement la débromination, semble trés spécifique a

I’espece (Brandsma et al. 2009, Esslinger et al. 2011, Abdallah et al. 2014). Par ailleurs, il a
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¢té montré une débromination préférentielle du y-HBCD par le cytochrome P-450 (CYT-
P450) par rapport a 'a-HBCD chez la souris (Hakk et al. 2012), pouvant suggérer une
explication pour la plus forte proportion en a-HBCD chez les especes aquatiques (Koch ef al.

2015).

Quelques ¢études toxico-cinétiques chez les poissons exposés a I'HBCD sont
disponibles dans la littérature, entre autres 1’¢tude de Law et al. (2006a), ou des juvéniles de
truites arc-en-ciel ont €té exposés pendant 56 jours a de la nourriture contaminée. Ce sont les
premiers a avoir mis en évidence la bio-isomérisation des B- et y-HBCD en a-HBCD chez le
poisson. Par la suite, 1’¢tude de Du et al. (2012) chez le poisson zebre suggére une
bioaccumulation dépendante a la concentration et a ¢également démontré une bio-
isomérisation du y- au a-HBCD chez cet organisme. Dans 1’étude de Zhang et al. (2014), ou
la carpe commune est exposée pendant 30 jours a de I’eau et a de la nourriture contaminées,
les niveaux en a-HBD sont plus élevés qu’en B- et y-HBCD, confirmant également le

processus de bio-isomérisation chez cette espece.

Chez les invertébrés benthiques d’eau douce, aucune étude TK n‘a a priori été menée

jusqu’a présent. De plus, la bio-isomérisation n’a pas €té étudiée pour ce niveau trophique.

Concernant les invertébrés marins, Shi ef al. (2017) ont exposé le copépode Tigriopus
Jjaponicus a de I’eau contaminée en 2HBCD ou les proportions en a-, B- et y-HBCD sont trés
proches de celles retrouvées dans la solution de dopage (mélange commercial), suggérant une

absence de bio-isomérisation chez cette espéce.

Polybromodiphényl éthers

Propriétés physico-chimiques
Les PBDE (polybromodiphényl éthers) constituent une classe majeure des retardateurs de
flammes bromés. Ils peuvent contenir deux a dix atomes de brome. Ils sont au nombre de
209, principalement distribués sous forme de mélanges commerciaux. Les congéneres les
plus représentés dans ces mélanges sont les suivants : BDE 28, 47, 99, 100, 153, 154, 183 et
209 (ANSES 2016). Parmi ces congénéres, deux nous intéressent particulicrement (Figure
14), le BDE 99 (penta-BDE, Ci2HsBrsO, N° CAS: 60348-60-9) et -47 (tétra-BDE,
C12HgBrsO, N° CAS: 5436-43-1). Ce sont des composés lipophiles et hydrophobes
(logKow = 6,84 et 6,77 pour le BDE 99 et -47 respectivement), peu solubles dans I’eau (2,4 et
10,9 pg L' a 25 °C respectivement).
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Figure 14. Représentation des structures chimiques du (a) BDE 99 et (b) BDE 47.

Historique, application et usages
Depuis les années 1970, les PBDE étaient utilisés pour ignifuger les matiéres
plastiques, les textiles et les équipements électriques. Les trois mélanges industriels d’usage

courant étaient nommés d’apres le congénéere prédominant :

- Le mélange penta-BDE (majoritairement des PBDE a 4, 5, 6 atomes de brome), qui

servait principalement a ignifuger les mousses de polyuréthane (OMS 1994) ;

- Le mélange octa-BDE (majoritairement des PBDE a 7 et 8 atomes de brome) qui
s’utilisait principalement dans les résines acrylonitrile-butadiéne-styréne des
ordinateurs et des appareils électroménagers (OMS 1994, Union Européenne

2003) ;

- Le mélange déca-BDE (majoritairement des PBDE 4 9 et 10 atomes de brome) qui
s’utilisait principalement dans le polystyrene des appareils ¢électriques et

¢lectroniques, des tissus d’ameublement et des rideaux (OMS 1994).

La production totale de PBDE est estimée entre 1 300 000 et 1 500 000 tonnes depuis 1970
jusqu’a 2005 (UNEP 2010).

Réglementation

En raison de leur persistance dans 1’environnement, leur fabrication est interdite et
I’importation, 1’utilisation et la vente des produits industriels contenant les plus préoccupants
d’entre eux (penta- et octa-BDE) sont restreintes depuis 2008 au Canada et depuis fin 2004
aux Etats-Unis. La mise sur le marché d'articles contenant des concentrations supérieures a
0,1 % en masse des mélanges commerciaux Penta-BDE et Octa-BDE est interdite en Europe
depuis 2004 (2003/11/CE). Dans I’Annexe A de la convention de Stockholm, les Tétra- et
Penta-BDE ont été inscrit depuis 2009. En 2017, le Déca-BDE y a également été répertorié.

Dans le cadre de la directive prise en application de la DCE (2013/39/CE), une NQEcau
est définie a 0,5 ng L', qui correspond au mélange des BDE-28, -47, -99, -100, -153 et -154.

Une NQEvioe a également été définie a 0,0085 ng g! pf sur la base des recommandations de
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I’EFSA en matiere de protection des consommateurs. Concernant la matrice sédimentaire,
aucune NQE n’a été définie mais une valeur seuil indicative a été calculée a 6 ng g!' ps®. Ces
concentrations sont souvent voir systématiquement dépassées en Rhone-Alpes (Babut ef al.
2011, Perceval et Babut 2012, Besse et al. 2013b), et pour six rivieres allemandes, les normes
de qualité ont ét¢ dépassés pour les PBDE sur I’ensemble des sites étudié¢s entre 1995 et 2014
(Fliedner et al. 2016). Du fait de leurs caractéristiques lipophiles, il a ét¢ montré que les
produits alimentaires tels que les poissons ou les huiles riches en lipides contenaient des
concentrations relativement élevées de PBDE, constituant ainsi une voie d'exposition

importante pour I'homme (Frederiksen et al. 2009).

Impacts et risques environnementaux

Dans I’environnement, les PBDE fortement bromés sont susceptibles d’étre métabolisés
(débromination) en congéneres moins bromés. Ce processus a été étudié dans les poissons, ou
les BDE 47 et -100 présentent les proportions les plus élevées parmi I’ensemble des PBDE
dans le biote aquatique. En effet, une débromination a été¢ mise en évidence chez plusieurs
especes comme la carpe commune (Cyprinus carpio) avec une métabolisation du BDE 99 en
BDE 47 (Stapleton et al. 2004), le touladi (Salvelinus namaycush), la truite arc-en-ciel
(Oncorhynchus mykiss) ou le saumon royal (Tomy et al. 2004b, Roberts ef al. 2011) (Figure
15).

Niveaux de concentration dans les sédiments et dans le biote aquatique

Le Tableau 4 donne au niveau européen les concentrations en PBDE observées dans
les sédiments et le biote. A 1’échelle mondiale, le BDE 209 est le congénere le plus quantifié
dans les sédiments, reflétant une utilisation importante du mélange commercial Deca-BDE,
qui d’ailleurs fut le plus longtemps autorisé sur le marché (Martellini et al. 2016, Igbal et al.
2017). Chez les invertébrés, les concentrations en PBDE sont variables (Covaci et al. 2003,
Law et al. 2003, Van Ael et al. 2012, Sutton et al. 2019). Un profil des PBDE accumulés
dans les invertébrés semble ressortir, et notamment le congénére majoritaire, le BDE 47,
provenant potentiellement de la débromination du BDE 99 ou -153. Pour les gammares,

I'étude de Lebrun ef al. (2014) est la seule rapportant des données cinétiques.

¢ La valeur seuil dans les sédiments est une valeur calculée a partir de la valeur seuil dans I'eau selon [VSsed] =
[VSeau] x (0,696 + 0,022 Koc) - Circulaire DCE 2005/12 relative a la définition du "bon état" et a la
constitution des référentiels pour les eaux douces de surface, en application de la directive européenne
2000/60/DCE du 23 octobre 2000, ainsi qu'a la démarche a adopter pendant la phase de transitoire (2005-2007).
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Figure 15. Métabolisation du BDE-209 par différentes especes de poissons (la carpe Cyprinus
carpio®, la truite arc-en-ciel Oncorhynchus mykiss®, et le saumon royal Oncorhynchus
tshawytscha®). (Roberts et al. 2011)
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Tableau 4. Niveaux de concentration en PBDE disponibles dans la littérature dans les

sédiments européens et le biote aquatique.

Niveaux de Niveaux de
Etude concent'ra'tlon dans le concentra.tlon dans Localisation
sédiment le biote
(ng g' ps) (ng g' pf)
. YPBDE: 3,1 - 15,1
L;‘bé‘(i;foe)t BDE 99 : 0,34 et 2,99 Essonne
at BDE 47 : 0,19-0,78
Teil et al. BDE 99 : jusqu’a 6,7 .
(2014) BDE 47: 0,18 — 3,6 Orge et Seine
Wiest et al. XBDE 47,-99,-183,-209 : Lvon
(2018) 8- 286 y
Loizeau et  BDE 99: 0,04 (0,02-0,12) Léman, Suisse-
al. (2017) BDE 47 :0,016-0,10 France
de Wit BDE 99 : jusqu’a 7 rivieres
(2002) BDE 47: jusqu’a 6,2 européennes
Barén et al.
(2014) YPBDE : 164 - 186 Espagne
Luigi etal.  spppE - jusqua 3132 Italie
(2015) -Jusq
Igbal et al. BDE 99 : jusqu'a 44 Espacne
(2017) BDE 47 : jusqu'a 19 pagh
Voorspoels invertébrés (ZPBDE)
et al. (2003) 0,230 estuaire de
I’Escaut,
Belgique /
Van Ael et crustacés (XPBDE) Pays-Bas
al. (2012) 0,05-3,24
Verslycke et crevettes
o (2305) BDE99:83412  Pays-Bas
' BDE47:9,6a13
Vigano et al. gammares (BDE 99) Ttalic
(2009) 1,75a413 ng g’ pl
Tlili et al. >tri-heptaPBDE : gammares (BDE 99) Oree
(2012) 0,03-14 0,11-4,1ngg'ps &
gammares encageés
Besse et al. (ng g ps) .
(2013a) BDE 99: 0,532 Rhone-Alpes
BDE 47: 0,9 - 5,0
: escargots eau douce
Liu et al. .
(2013a) BDE 99: 0,84-1,01 Chine

BDE 47:1,31-1,5
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Pyréne

Propriétés physico-chimiques

Les HAP sont des composés organiques aromatiques polycycliques constitués
généralement de carbone et d’hydrogene (hydrocarbure). Ils sont constitués par la fusion d’un
nombre variable de cycles aromatiques : ils sont dits « 1égers » s’ils possedent jusqu’a trois
cycles et « lourds » lorsqu’ils sont constitués de quatre cycles ou plus. Cela leur confére des

propriétés physico-chimiques et toxicologiques relativement différentes.

En général, les HAP sont hydrophobes, moins pour les plus légers, comme le
naphtaléne, que pour les lourds. IIs se retrouvent préférentiellement dans les sédiments et les
graisses des organismes. Parmi les 16 HAP classés prioritaires par I’'US-EPA, le pyréne (N°
CAS 129-00-0) de formule chimique CisHio posséde 4 cycles (Figure 16). II est
particulierement intéressant pour des tests en écotoxicologie car sa toxicité reste modérée
(cancérogénése non confirmée) tout en présentant des propriétés physico-chimiques voisines
de HAP lourds qui sont plus toxiques. Le pyréne a une solubilité de 0,135 mg L' a 25 °C et
un logKow de 4,88 (INERIS 2009).

Figure 16. Structure chimique du Pyréne.

Historique, applications et usages

Les HAP sont issus majoritairement des processus de combustion incomplets, naturels
(volcans, feux de foréts) ou anthropiques (transports routier et maritime, industries,
agriculture, résidentiel). Selon leur origine, ils sont regroupés en deux catégories :
pyrolytiques (combustion de la matiére organique) et pétrogéniques (formation a partir de
produits ou dérivés pétroliers). En France en 2015, la principale source d’émission HAP est le

secteur résidentiel et tertiaire, suivi du transport, de I’agriculture et de I’industrie (Figure 17).

Réglementation

Une réglementation a 1’échelle internationale a ét¢ adoptée du fait de la présence
ubiquiste des HAP dans I’environnement. Ils ont été répertoriés comme POP des 1998 et dés
2000, I’'US EPA a établi un critéere de qualité de 1’eau courante pour protéger la santé

humaine des effets cancérogeénes des HAP, le niveau maximal de contaminant pour le benzo-
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Figure 17. Suivi temporel des émissions atmosphériques nationales (en tonnes) des 8 HAP
reglementés (benzo(a)pyréne, benzo(b)fluoranthéne, benzo(k)fluoranthéne, indeno(1,2,3-

cd)pyrene, benzo(g,h,i)pérylene, fluorantheéne, dibenzo(a,h)anthracéne, benzo(a)anthracene).
Source : CITEPA / Format SECTEN — Avril 2017

(a)-pyréne (BaP) a été fixé a 0,2 ng L'!. A I’échelle européenne, des NQEea et des NQEpiote
ont été établies par la directive (2013/39/CE) pour 8 HAP :Anthracéne, Fluoranthéne,
Naphtaléne, BaP, Benzo(b)fluoranthéne, Benzo(gh,i)péryléne, Benzo(k)fluoranthéne et
Indéno(1,2,3-cd)pyrene. Les valeurs les plus limitantes correspondent a celles du BaP, ou la

NQEea (moyenne annuelle) est de 0,17 ng L™! et 1a NQEpiote de 5 ng g! pf.

Pour le pyréne spécifiquement, puisqu’aucune NQEpioe n’est définie, une valeur seuil
en accord avec la concentration a effet seuil (TEC) dans le sédiment est indiquée & 195 ng g!
ps pour les écosystemes aquatiques (MacDonald et al. 2000). Il a été ajouté a la liste des
substances potentiellement préoccupantes et sur la liste des substances extrémement
préoccupantes (autorisation). L’arrété du 30 juillet 2005 (Journal Officiel 2005) a ajouté le
pyréne dans la sé€lection des substances pertinentes. Une NOEC pour les invertébrés d’eau

douce a été établie a 2,1 ug L! ainsi qu’une PNEC de 0,024 pg L' (INERIS 2009). A titre

40 Chapitre 1 : Etat des connaissances - Evaluation du risque environnemental



indicatif, la valeur seuil dans le sédiment est de 129 ng g’ ps pour le fluoranthéne qui est un

HAP relativement proche du pyréne, et sa NQEpiote est de 30 ng ¢! pf (INERIS 2009).

Impacts et risques environnementaux

La majorit¢ des HAP retrouvés dans les sédiments sont principalement d’origine
pyrolytique (Budzinski ef al. 1997, Hansen ef al. 2003). Une accumulation du pyréne dans les
tissus d’organismes benthiques a été observée, chez Lumbriculus variegatus (Kukkonen et
Landrum 1995, Leppédnen et Kukkonen 1998) et Eisenia Andrei (Jager et al. 2000). Ces
auteurs ont montré que l’absorption du pyréne a lieu majoritairement par ingestion de

nourriture, plutdt que par voie dissoute.

Le pyréne peut provoquer des effets importants chez certaines especes et selon les
conditions. Par exemple, il a ét¢ démontré qu’il a une toxicité croissante sur les micro-algues
benthiques sous radiations UV (Petersen et al. 2008). Mdenpdd et al. (2009) ont constaté avec
le temps une diminution du taux de pulsation des vaisseaux sanguins chez Lumbriculus
variegatus, suggérant un signe de narcose. Clément et al. (2005) ont observé une diminution
de la survie et de la croissance chez la hyalélle exposé a deux sédiments fortement
contaminés. Par ailleurs, il est largement reconnu que les effets les plus toxiques causés par
plusieurs HAP se manifestent apres leur biotransformation (Stegeman et Lech 1991). Parfois,
la biotransformation du composé parent peut aboutir a la formation d’un intermédiaire plus
toxique, comme le cas du BaP et de ses dérivés époxydes se liant a I’ADN (Schlenk et al.

2008).

Chez les invertébrés aquatiques, la biotransformation comprend une phase I, ou le
pyréne est majoritairement transformé en hydroxy-pyréne (1-OH-pyréne) (Figure 18) par le
CYP-450 (Stroomberg et al. 1999, Ikenaka et al. 2006). La phase II consiste a la conjugaison
d’autres molécules au 1-OH-pyréene, telles que le glucose, 1’acide gluconique ou encore le
sulfate (Stroomberg et al. 2004, Ikenaka et al. 2006, Carrasco Navarro et al. 2012). Les
gastéropodes sont généralement dépourvus de systémes enzymatiques a hydrolases, ce qui
peut entrainer une plus forte accumulation des HAP dans ces organismes (Frank et al. 1986,
Newsted et Giesy 1987). Les organismes des hauts niveaux trophiques ont une meilleure
capacité a biotransformer les contaminants, ils bioaccumulent donc moins les composés
parents (Santodonato ef al. 1981, INERIS 2009). Des molécules plus solubles dans I’eau sont
ainsi formées et sont plus biodégradables (Lee 2003). Les facteurs environnementaux tels que

le pH, la température, la salinité, la concentration en oxygeéne ou encore la pression agissent
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directement sur les mécanismes de biodégradation des HAP. Malgré ces diverses
observations, I’ERE ne prend pas en compte les métabolites de HAP, ce qui peut mener a une

sur- ou sous-estimation de la toxicité du composé parent (McElroy et al. 2006).

OH

Figure 18. Structure chimique du principal métabolite du pyréne, I’hydroxy-pyréne
(1-OH-pyrene).

Niveaux de concentration dans les sédiments et le biote aquatique

Le Tableau 5 présente les niveaux de concentration en pyréne dans les sédiments
européens et le biote. Récemment, 1’étude d’Alric et al. (2019) reporte un taux de détection
du pyrene a 99 % sur I’ensemble du territoire francais a travers ’encagement de gammares,
démontrant la présence ubiquiste de ce polluant. Pour plusieurs espéces d’invertébrés, la
métabolisation du pyréne en 1-OH-pyréne a été mise en évidence. Par exemple, les cinétiques
correspondantes ont été obtenues pour Hyalella azteca (Lee et al. 2002), Gammarus setosus
(Carrasco-Navarro et al. 2015), Lubriculus variegatus (Méenpdd et al. 2009) et Nereis

diversicolor (Giessing et al. 2003).

L’évaluation du risque potentiel de ces quatre contaminants sur l’environnement
implique une meilleure compréhension des impacts et une surveillance a chaque niveau
trophique de la chaine alimentaire. Une meilleure connaissance du transfert de ces
contaminants dans les maillons inférieurs de la chaine trophique (e.g. les invertébrés
benthiques) permettra de mieux appréhender les questionnements dans les maillons
trophiques plus ¢élevés (e.g. les poissons). Les modeles toxico-cinétique/toxico-dynamique

(TK/TD) sont susceptibles de décrire et formaliser ces processus variables et complexes.

42 Chapitre 1 : Etat des connaissances - Evaluation du risque environnemental



Tableau 5. Résumé des niveaux de concentrations en pyréne disponibles dans la littérature

dans les sédiments frangais et dans les invertébrés.

Niveaux de

. Niveaux de
concentration concentration
Etude dans le . Localisation
sédiment dans le_elblote
(ng g—l pS) (ng g pS)
Cachot et al. 1418 Oise
(2006) 44 - 162 Seine
Bassin
Ifremer (2018) 713 Adour-
Garonne
Fauches (2017) 31-9033 le-de-
France
moyenne : 65 Région de
Lauzent (2017) 10-150 Bordeaux
Sciences et
'Tecl.mlques de 494 Bourget
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1.2 MODELISATION ET ESTIMATION DES PARAMETRES TOXICO-
CINETIQUES

1.2.1 Généralités des modéeles toxico-cinétiques (TK)

En écotoxicologie, les modéles TK/TD sont des outils mathématiques utilisés pour
¢valuer le risque environnemental des substances chimiques, couplant les évaluations de
I’exposition et des effets. Dans une premiere étape, la partie TK est utilisée pour décrire et
comprendre la bioaccumulation des contaminants par un organisme au cours du temps. Le
modele TK est donc un ¢lément crucial dans 1’évaluation de la toxicité d’un contaminant,
précédant le modéle TD qui décrit les effets des contaminants en fonction des concentrations
bioaccumulées. D’un point de vue global, le modéle TK décrit la bioaccumulation de
polluants comme la résultante de 1’ensemble des processus d’accumulation et d’élimination,

ou les processus observés sont décrits par des hypothéses.

Les modeles TK en écotoxicologie s’inspirent des modeles utilisés en pharmacologie et
radioécologie. En 1937, Teorell a introduit pour la premiére fois le principe de ce modéele
(Teorell 1937). Puis Landrum et al. (1992) ainsi que Luoma et Rainbow (2005) ont repris ce
concept en le développant dans le domaine de 1’écotoxicologie aquatique. Le terme de
« modele toxico-cinétique » (Landrum et al. 1992, Grech ef al. 2017) utilisé dans la littérature
scientifique peut aussi apparaitre sous les termes de « modele biodynamique » (Luoma et
Rainbow 2005), « modéle bio-cinétique » (Wang et Tan 2019), « modele bioénergétique »
(Lee et al. 2016) ou encore « modele a base bioénergétique » (Norstrom ef al. 1976). Les

modeles TK sont généralement divisé€s en deux grandes catégories :

e les modeles TK a un compartiment, ou 1’organisme est considéré comme un

compartiment unique et homogene, reposant sur une cinétique d’ordre 1.

e les modeles TK a compartiments multiples, ou 1’organisme est scindé en
différents compartiments, comme par exemple les organes. Le modele décrit
alors les flux de contaminant entre les compartiments. 4 minima, ces modeles
sont composés de deux compartiments, un ou ont lieu les processus
d’absorption, I’autre ou a lieu 1’élimination (Grech et al. 2017). Un troisiéme
compartiment peut étre envisagé pour le stockage. Par ailleurs, les modeles
cinétiques a base physiologique (PBTK) sont des mod¢les particuliers puisqu’il
s’agit de modeles multi-compartiments qui représentent les différents organes
de I’organisme connectés par un flux (le sang). Pour le milieu aquatique, ces

modeles sont essentiellement développés pour les poissons (Grech et al. 2017).
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D’une fagon générale, un modele mathématique décrit une variable en fonction d’une
(ou plusieurs) autres variables. Il est constitué de deux parties : la partie déterministe et la
partie stochastique (Eq. (1)). La partie déterministe du mod¢le fournit la valeur ou la courbe
moyenne décrivant la relation entre les variables. La partie stochastique du modele décrit
quant a elle tout ce qu’on ne peut pas prévoir, notamment la variabilité autour de la tendance

moyenne.
y=f(x06) + ¢ ) (1)
Partie déterministe  Partie stochastique

avec f'la fonction (linéaire ou non) qui décrit la relation entre x et y, y la variable observée, x
la variable controlée, @ le vecteur des paramétres a estimer et ¢ les résidus aléatoires (ou

stochastiques).

La loi de distribution des & dépend de la nature des données observées. Si ces derniéres sont
continues, on consideére généralement que ses résidus sont distribués selon une loi Normale

de moyenne 0 et d’écart-type o. Dans ce cas, 1I’équation (1) peut s’écrire (Eq. (2)) :

y~N(f(x,0),0) )

Pour formaliser la bioaccumulation chez les invertébrés d’eau douce, on utilise
généralement le modele TK a un compartiment, ou 1’on considére I’organisme entier (e.g.
Hyalella azteca (Schuler et al. 2003), Gammarus pulex (Ashauer et al. 2012) ou Daphnia
magna (Massarin et al. 2011)). Le modéle TK s’est construit sur I’hypothése que la cinétique
de bioaccumulation résulte de deux processus généraux, 1’absorption et 1’élimination, chacun
d’eux pouvant représenter différents processus. Par exemple I’absorption peut s’effectuer par
voie dissoute ou par voie trophique (Luoma et Rainbow 2005). Les pertes peuvent provenir
de I’excrétion, de la dilution par la croissance (Spacie et Hamelink 1982) et de processus

métaboliques modifiant la forme du contaminant (biotransformation) (Kuhnert et al. 2013).
Dans I’hypothése de cinétiques de premier ordre, ces processus sont décrits par
I’équation (3) (partie déterministe du modele) :

dc(o)
dt

= [(ky X Cy(®)) + (AE X IR X C£(0))] — (ke + kg + km) X C(t) (3)

avec C(7) la concentration du composé dans 1’organisme au temps ¢, &, le taux d’absorption

par I’eau, C,(?) la concentration dans ’eau au temps ¢, AE I’efficacité d’assimilation, /R le
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taux d’ingestion de nourriture, Cy(¢) la concentration dans la nourriture au temps ¢, k. le taux

d’¢limination, &, le taux de croissance et &, le taux de biotransformation.

Dans cette équation, les termes kw, ke, km €t AE sont spécifiques du contaminant et de
I’organisme, tandis que les termes /R et kg sont caractéristiques des organismes uniquement,
sous réserve toutefois que, pour /R, le contaminant n’ait pas d’effet sur I’alimentation. Dans
cette expression, il n’y a qu’une seule source de nourriture. Il est assez facile de compléter le
modele sur ce point : s’il y a plusieurs sources de nourriture, le deuxieéme terme de I’équation
gardera la méme forme mais tiendra compte de la proportion de chaque source de nourriture
dans I’alimentation (Wang et Rainbow 2008). Ce mod¢le repose implicitement sur deux
hypothéses : (i) que pour chaque voie d’exposition I’accumulation est due a une diffusion a
travers une membrane (branchiale, digestive), et (if) qu’il y a conservation de la masse, en
d’autres termes que le composé absorbé n’est pas dégradé par 1’organisme. Certains auteurs
regroupent I’ensemble des pertes par dépuration et dilution par la croissance dans une

constante unique (ke+ kg) égale a la somme des deux (Janssen et al. 2010).

Depuis I’article fondateur de Luoma et Rainbow (2005), plusieurs études utilisant ce
concept et ciblant les invertébrés ont été publiées. Elles concernent principalement des
¢léments-trace (arsenic, métaux), et quelques contaminants organiques (Tableau 6). A
I’exception des nanoparticules d’argent (Zhao et Wang 2010), aucun composé organique
d’intérét émergent n’a été étudié a ’aide de ce type de modele. Pourtant, la détection et la
compréhension de la bioaccumulation dans les organismes aquatiques sont des étapes
critiques du « parcours » de ces composés d’intérét émergent (Babut 2016). Ce sont
essentiellement quelques composés organiques au devenir assez connu qui ont été étudiés
(HAP ou PCB). Les organismes pour lesquels des modéles TK ont été décrits sont des vers
polychétes, des mollusques bivalves, et moins fréquemment des crustacés, principalement

amphipodes (Tableau 6).

46 Chapitre 1 : Etat des connaissances - Modélisation et estimation des paramétres toxico-cinétiques



Tableau 6. Exemple d’études utilisant le concept de modéle TK.

Substances Organismes Remarques Références

PCB, HAP  Dreissena Données cinétiques théoriques ; 1’objet principal (Booij et al.

polymorpha, de I’¢tude concerne les membranes Semi 2006)
Mytilus edulis et Permeable Membrane Device (SPMD)
M. californianus,
Elliptio complanata
PCB Macoma balthica Modes d’alimentation différents. Effet du charbon (McLeod et al.
Corbicula fluminea  actif en grain (CAG) sur la biodisponibilité in 2008)
situ.

Ag, Cd, Zn  Arenicola marina Comparaison modéle / mesures in situ (estuaires (Casado-

UK) Martinez et al.
2009a)

Ag, Cd, Zn A. marina Isotopes radioactifs — mesures k,, k., pour les (Casado-
deux voies d’exposition, et AE. Comparaison Martinez et al.
mesures in situ 2009b)

As A. marina Isotopes — mesures k,, k., pour les deux voies (Casado-
d’exposition. /R dérivé de la taille et % COT. Martinez et al.
Comparaison avec des mesures in situ 2010)

PCB Neanthes k, eau-sédiment ; effet CAG sur la (Janssen et al.

arenaceodentata biodisponibilité, croissance et aux de lipides 2010)

Nano- Daphnia magna Absorption dépendante de la concentration (Zhao et Wang

particules d’exposition ; AE dépend de la spéciation 2010)

d’Ag (nanoAg>Ag), de méme que k.. Elimination par
deux voies.

PCB N. arenaceodentata  Traits bioécologiques favorisant 1’exposition ; (Janssen et al.

M. balthica lien avec 1’accumulation en fonction des traits et 2011)
Mytilus edulis de scénarios d’exposition impliquant CAG ou non

Ni Gammarus pulex Accumulation a partir de I’eau ; détermination (Lebrun et al.
expérimentale de k, et k.. Influence des ions 2011)
majeurs. Le modéle est modifié pour tenir compte
de la dépendance a la concentration (saturation)

Cu G. pulex Accumulation a partir de I’eau ; détermination (Lebrun et al.
expérimentale de k, et k.. Influence des ions 2012)
majeurs. Le modéele tient compte de la saturation
(en cas de forte exposition)

HAP D. polymorpha Exposition long terme in situ. Modéle / pyréne : (Bourgeault et
hypothese que le niveau d’accumulation dépend Gourlay-Francé
de I’¢état physiologique des organismes 2013)

Ag, As, A. marina Exposition au laboratoire (sédiments naturels) (Casado-

Cd, Cu, Zn comparés a accumulation in situ. Plateau non Martinez et al.
atteint en 28 jours au laboratoire. 2013)

Cd/'"™Cd  Hyalella azteca Exposition au laboratoire, Tetramin ® vs (Golding et al.
périphyton frais ; comparaison AE, IR, efficacit¢ =~ 2013)
du modéle.

PBDE G. pulex Exposition en microcosme (eau et nourriture). (Lebrun et al.
Absorption majoritaire par I’eau. Détermination 2014)
expérimentale de k, et k. ; faible métabolisme du
BDE47, le plus accumulé.

Pb G. pulex Accumulation par I’eau ; effet du Ca>" ; (Urien et al.

comparaison a organismes in Situ.

2015)
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Une des limitations importantes du modele TK utilisé jusqu’a présent est la
biotransformation des composés organiques. Concernant les éléments traces métalliques, ils
peuvent étre partiellement pris en charge par des protéines (Croteau et al. 2002, Baudrimont
et al. 2003). La formulation générale du mode¢le a 1’échelle de I’organisme (Eq. (3)) n’est plus
valable si le métal lui-méme n’est pas transformé, mais associ¢ a une molécule organique. Par
contre, le modele peut tenir compte de la biodisponibilité interne si nécessaire (Croteau et
Luoma 2009). Pour les composés organiques, peu d’études TK intégrent la biotransformation
chez les invertébrés benthiques d’eau douce. Seulement une dizaine d’études de laboratoire
sont reportées dans la littérature (Lydy et al. 2000, Lee et al. 2002, Giessing et al. 2003,
Schuler et al. 2003, Mienpéa et al. 2009, Ashauer ef al. 2012, Carrasco-Navarro et al. 2015,
Kuo et Chen 2016, Miller et al. 2017, Fu et al. 2018). Ce manque de données, pourtant d’une
importance primordiale dans les études d’évaluation de risque environnemental, peut
s’expliquer par une absence ou faible activité de protéines impliquées dans la métabolisation
de composés chez les invertébrés, contrairement aux poissons. De plus, la difficulté a
concevoir et réaliser des expérimentations pertinentes pourrait expliquer ce manque
d’information chez les invertébrés. En effet, les méthodes de chimie analytique disponibles
pour quantifier les métabolites sont encore limitées, et elles le sont aussi en terme de niveau
de détection, d’autant plus qu’il faut suffisamment de matrice d’invertébrés pour les analyses
puisqu’ils sont de plus petite taille que les poissons. Enfin, I’estimation du parameétre relatif a
la biotransformation (km) présente certaines limites, comme la nécessité de fixer d’autres
parametres du modele dans certains cas ou encore I’obtention de valeurs négatives. Si la
biotransformation n’est pas prise en compte dans les modeles TK actuels, une surestimation
des données prédites de bioaccumulation risque d’étre observée, dans le cas de la
transformation du composé parent en métabolite(s). C’est d’ailleurs ce qui pourrait expliquer
la forte surestimation des concentrations de pyréne accumulées par les dreissénes encagées
dans I’expérimentation réalisée par (Bourgeault et Gourlay-Francé 2013)”. Lebrun et al.
(2014) concluent a I’inverse que la biotransformation n’est pas importante dans le cas du
gammare et du BDE 47, mais ce PBDE pouvant provenir lui-méme de la métabolisation de
composés plus bromés (Hakk et Letcher 2003) ; il aurait pu étre intéressant dans leur cas de

s’intéresser aussi a d’autres congéneres.

7 Cette surestimation peut également provenir du fait que les paramétres utilisés dans le modéle TK de cette
étude ont été estimés a partir d’expériences réalisées en conditions contr6lées (Fisher e al. 1993), et non sur des
données in situ (facteurs environnementaux).
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Pour les contaminants organiques hydrophobes, 1’absorption par la voie trophique est
d’une plus grande importance du fait de leur forte adsorption sur la matiére organique ou les
aliments (Gross-Sorokin et al. 2003). L'importance de I'absorption alimentaire par les
invertébrés aquatiques a été de plus en plus étudiée au cours des derniéres années (Ashauer et
al. 2010b, Ashauer et al. 2012, Carrasco Navarro et al. 2012, Englert et al. 2017).
Généralement, lorsque des études reportent des modeles TK via la voie trophique, elles ne
considerent qu'une seule voie d’exposition, soit par le sédiment, soit plus rarement par des
¢léments de la litiere, comme les feuilles (Ashauer ef al. 2012, Lebrun et al. 2014). Or dans le
milieu, les invertébrés sont aussi bien confrontés a la contamination via 1’eau, le sédiment et

les éléments de la litiere simultanément.

De plus, a coté de ces limites « fonctionnelles » du modele TK original appliqué aux
composés organiques, I’estimation précise des valeurs des parameétres cinétiques reste

difficile a obtenir.

1.2.2 Estimation des paramétres d’un modele TK

Les parametres d’un modéle TK sont estimés a partir de données expérimentales
(cinétiques) comportant deux phases. La phase d’accumulation consiste a exposer les
organismes pendant un certain temps a un ou plusieurs contaminant(s). La phase de
dépuration consiste a transférer les organismes précédemment exposés dans un milieu exempt
de toute contamination pour qu’ils éliminent le ou les composés. Le modéle est ensuite ajusté

aux données expérimentales a 1’aide de méthodes d’inférence pour estimer les parameétres

(calibration du modéle).

Recommandations de ’OCDE

Pour estimer les paramétres d’un modele TK, deux guides européens sont utilisés selon
I’espece aquatique considérée : la ligne directrice 305 de I’OCDE (OCDE 2012, 2016) pour
les poissons et la ligne directrice 315 (2008) pour les oligochetes. La démarche adoptée pour
d’autres invertébrés est similaire a celle utilisée pour les oligochétes, qui recommande une
estimation des parametres suivant un modele non linéaire en plusieurs étapes (estimation
séquentielle), ou une estimation simultanée des parameétres du modele par des équations

différentielles de premier ordre, comme préconisé également chez les poissons.

Estimation séquentielle
L’estimation séquentielle des parameétres d’un modele TK s’effectue en deux temps (Figure

19) : estimation du taux d’¢limination (k¢) avec les données expérimentales de la phase de
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dépuration (Eq. (4)), puis ce parameétre est fixé pour estimer le taux d’absorption (ku) avec les

données expérimentales de la phase d’accumulation (Eq. (5)) :

dfi(tt) = ~hex C0) & C(0) = Cy x (7 ) @)
d‘fi(t—t) =k, xC,—k,xC(t) © C(t) = kuk;cu x (1 — e~kext) (5)

ou Css est la concentration du contaminant dans I’organisme a 1’état stable (« steady state »)

et Cy est la concentration du contaminant dans le milieu.
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Figure 19. Exemple d’ajustement séquentiel (OCDE 2012).

L’estimation séquentielle a donc deux limites importantes : d’une part le fait de fixer un
parameétre pour en estimer d’autres, ce qui biaise I’estimation des incertitudes. D’autre part,
elle ne considére pas I’ensemble des données expérimentales simultanément, alors que les
parameétres (ky et ke) sont corrélés, et que le ke est estimé a partir des données de dépuration
uniquement alors que le processus d’élimination a également lieu lors de la phase
d’accumulation (il est commun aux deux mod¢les utilisés pour caractériser les deux phases,
Eqgs (4) et (5)). De ce fait, les données expérimentales de la phase d’accumulation ne sont pas

prises en compte pour estimer ce parametre.

Estimation simultanée

L’estimation simultanée suggere quant a elle deux possibilités :

1. Les parametres ku et ke sont estimés simultanément mais en ne considérant que les

données expérimentales de la phase d’accumulation ;

2. Les paramétres k, et ke sont estimés en méme temps en ajustant le modele

simultanément a 1’ensemble des données expérimentales (accumulation et
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dépuration, Figure 20) via I’Equation (3).
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Figure 20. Exemple d’ajustement simultané (OCDE 2012).

Une limite apparait pour la premiére possibilité, pour laquelle les données de
dépuration sont négligées. D’ailleurs, elle n’est généralement utilisée que lorsque le composé
s’¢limine tres lentement. L’approche simultanée (deuxiéme possibilité) semble étre la mieux
adaptée dans le cadre de I’ERE, du fait qu’il s’agit d’une estimation plus robuste, incluant
une unique mesure directe de I’incertitude sur les paramétres et autour des prédictions du
modele. De par les progrés méthodologiques et leur mise a disposition dans les logiciels

informatiques courants, cette approche est de plus en plus utilisée ces dernieres années.

De nos jours, deux méthodes d’inférence sont utilisées pour estimer les parametres d’un
modele, simultanément ou séquentiellement : I’inférence fréquentiste qui est historiquement

la plus utilisée, et I’inférence Bayésienne.

Inférence fréquentiste

Principe

L’inférence fréquentiste est fondée sur un grand nombre de répétitions
d’échantillonnages. Pour estimer les paramétres d’un modele (lin€aire ou non linéaire) dans
le cadre fréquentiste, la méthode des moindres carrés (Legendre et Gauss, début du XIXe
siecle) reste la plus utilisée. Brievement, la méthode des moindres carrés consiste @ minimiser
I’impact des erreurs expérimentales, en sélectionnant la meilleure combinaison de valeurs de
parametres qui maximise la vraisemblance p(Y|0), a savoir la probabilité des données Y

sachant les parametres 6 du modele (Figure 21).

Les intervalles de confiance a 95 %, obtenus en fréquentiste pour chaque paramétre,

encadrent une valeur réelle que I'on cherche a estimer a l'aide de mesures prises par un
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Figure 21. Exemple de différents ajustements d’un mod¢le aux données. Le

meilleur ajustement est celui qui présente une somme des résidus la plus faible.

procédé aléatoire basé sur des échantillonnages répétés. Autrement dit, "si on reproduisait un
grand nombre de fois 1’échantillonnage des données et que 1’on estimait a chaque fois le
parametre et son intervalle de confiance, 95 % des intervalles de confiance calculés
contiendraient la vraie valeur du parameétre". Dans 1’évaluation du risque environnemental,
les intervalles de confiance sont vivement recommandés pour quantifier les incertitudes.
Toutefois, les intervalles de confiance obtenus dans cette approche doivent étre considérés

avec précaution puisque les corrélations entre les parametres ne sont pas prises en compte.

Avantages et limites

L’inférence fréquentiste a [’avantage majeur d’étre plus ou moins facile a implémenter
dans un logiciel, d’autant plus que 1’analyse des résultats est aisée a comprendre. En effet,
cette méthode d’inférence est la plus utilisée aujourd’hui, des outils statistiques ont donc été
largement développés. Elle repose uniquement sur les observations, sans considérer les

connaissances a priori. 1l existe trois grandes limites dans 1’utilisation cette approche :

- Les données de nature différentes ne peuvent pas étre considérées simultanément
(surtout pour des modeles d’erreurs non gaussiens), nécessitant de fixer certains
parametres pour estimer les autres. Cela introduit donc un biais dans 1’évaluation

des incertitudes.

- Les paramétres sont décrits par des valeurs fixes et non des distributions de
probabilité, pouvant représenter un inconvénient majeur dans le cadre de

I’évaluation du risque environnemental.
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- Les intervalles de confiance pour chaque paramétre sont calculés indépendamment
les uns des autres, négligeant ainsi la potentielle corrélation entre les parameétres et

donc surestimant les combinaisons de parameétres probables.

Inférence bayésienne

Principe

Depuis 1989, le projet « Bayesian inference Using Gibbs Sampling » (BUGS) a permis
le développement et la mise a disposition de logiciels flexibles permettant d’appliquer
I’inférence Bayésienne sur des modeles complexes. Depuis la mise en place de ce projet, les

¢tudes disponibles dans la littérature ne cessent d’augmenter (Figure 22).
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Figure 22. Recherche dans le « Web of knowledge » d'articles contenant le mot
« bayesian » dans le titre. Source : M. L. Delignette-Muller, Mise en oeuvre de

l'inférence bayésienne avec JAGS et rjags , 30 mars 2017.

L’inférence bayésienne s’appuie sur le théoréme de Bayes (Eq. (6)) :

P(0) x P(Y]0)

PO = )

(6)

avec P(0]Y), la probabilité des parameétres sachant les données (distribution a posteriori), P(0)
la probabilité des parameétres (distribution a priori), P(Y|0) la probabilit¢ des données Y
sachant les parametres 6 (vraisemblance) et P(Y) la probabilité des données. La distribution a
posteriori des parametres est donc proportionnelle au produit de la distribution a priori sur

les parameétres et de la vraisemblance (Eq.(7)) :
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P(O]Y) o P(0) x P(Y]0) (7)

Le cadre Bayésien permet de prendre en compte les informations a priori sur les
parametres a partir de données provenant de précédentes expériences, de données disponibles
dans la littérature et de connaissances a dire d’expert. Il permet également d’ajuster
simultanément différents modeles pouvant avoir des parametres en commun, sur différents
types de données (e.g. bioaccumulation et croissance). Tous les parametres sont estimés
simultanément, ce qui permet de prendre en compte leur éventuelle corrélation. De cette
distribution jointe peut étre extraite la distribution marginale a posteriori de chaque
paramétre, que 1’on peut résumer par la moyenne, médiane, écart-type et intervalles de
crédibilité¢ a 95 % pour chacun des parametres (Figure 23). Dans I’approche Bayésienne, il
est question d’intervalle de crédibilité puisqu’il y a 95 % de chance que le paramétre se

trouve dans cet intervalle.

95 % de probabilité

\

Densité P(0)

__ N
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D>

Figure 23. Distribution marginale a posteriori d’un parametre, avec p la valeur

moyenne et I’intervalle de crédibilité a 95 % donné par les percentiles 2.5 et 97.5 %.

Les prédictions du modele peuvent étre obtenues par re-simulation du modele avec les
distributions a posteriori obtenues. Le principe de I’inférence Bayésienne est résumé dans la

Figure 24.

Avantages et limites

Cette approche présente plusieurs avantages, mentionnés ci-dessous :
- Distributions a priori des parametres

Les distributions a priori permettent de résumer 1’information disponible sur les
parametres. Ces informations sont généralement fournies dans la littérature scientifique, ou
lors d’une précédente expérience au laboratoire. Aussi, les spécialistes peuvent donner un a

priori sur la distribution que peuvent prendre les parameétres. Par exemple, un biologiste
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pourra informer qu’un parametre du modele ne peut pas étre négatif de par sa définition
biologique. Selon la source et les conditions d’origine des informations, une distribution
préalable informative, semi-informative ou non informative peut étre utilisée. Si un parametre
a déja été estimé dans des études précédentes, ou si des données antérieures sont disponibles,
une distribution a priori gaussienne peut étre utilisée (avec la valeur moyenne estimée et la
précision d’un écart-type égal a deux fois la valeur estimée pour tenir compte des différences
potentielles entre les conditions expérimentales). Toutefois, si aucune information n’est
disponible mais un ordre de grandeur (positif uniquement par exemple), il est possible
d’appliquer un a priori faiblement informatif via une distribution uniforme par exemple. Si
aucune information n’est disponible sur l'ordre de grandeur d'un parameétre, son prior peut
étre défini sur l'échelle du logarithme décimal afin de donner la méme probabilité a des

valeurs petites ou grandes.
- Distribution jointe a posteriori

La distribution jointe provient de I’estimation simultanée de tous les parameétres,
prenant donc en compte les éventuelles corrélations entre eux, contrairement a 1’inférence
fréquentiste qui ne les prend pas en compte dans leurs estimations. La distribution jointe

permet aussi d’extraire 1’incertitude autour des parametres du modéle.
- Données de natures différentes

L’inférence Bayésienne peut considérer simultanément des données de différents types
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(e.g. continues, binaires, quantales) rencontrées en écotoxicologie, ce qui génére des
estimations plus précises des parametres et de leur incertitude. Par exemple, Billoir et al.
(2011) ont utilis¢é simultanément toutes les données ¢écotoxicologiques disponibles
(reproduction, croissance et survie) pour estimer les parameétres d’un modéele DEBtox d’effet
du cadmium sur la daphnie, dont certains parameétres étaient commun a plusieurs traits, et les
modeles décrivant chacun des traits ayant des modeles d’erreurs différents (i.e. pas tous

gaussien).
- Parties stochastiques non conventionnelles

Lorsque des données de natures différentes sont utilisées, les liens stochastiques®
différent selon le type de données, pouvant parfois €tre décrites par des distributions non
conventionnelles’ (e.g. modéle stochastique suivant une loi Gamma-Poisson (Delignette-
Muller et al. 2014) ou binomial conditionnel (Forfait-Dubuc et al. 2012). L utilisation de tels

modeles stochastiques peut s’avérer compliquée en inférence fréquentiste.

Les deux grandes limites de I’inférence Bayésienne sont la définition des distributions a
priori (informatives ou non informatives) et la mise en pratique de cette approche,
particulierement au niveau des outils statistiques a disposition qui sont moins nombreux que

pour I’inférence fréquentiste.
Méthode de simulation (Chaine de Markov-Monte Carlo)

L’inférence Bayésienne utilise I’algorithme de type Chaines de Markov-Monte Carlo
(MCMC) pour appliquer le théoréme de Bayes et obtenir la distribution jointe a posteriori'®.
Une chaine de Markov est une succession de variables aléatoires (01, ..., 0i) telle que leur
distribution 0; ne dépend que de la valeur la plus récente (6i.1). A chaque tirage 6i, le mode¢le
est ajusté aux données de sorte que l'on se rapproche de plus en plus de la distribution

d'intérét, correspondant a la distribution a posteriori du ou des parameétre(s), comme I’illustre

la Figure 25.

8 Les liens stochastiques décrivent tout ce qu’on ne peut pas prévoir, notamment la variabilité autour de la
tendance moyenne, voir Eq. (1).

% Les distributions conventionnelles : pour les données binaires, une distribution Binomiale pourra étre attribuée,
pour des données de comptage (quantales) une distribution de Poisson, et pour des données continues une
distribution gaussienne.

10 Les MCMC ont données un nouvel élan a la statistique bayésienne puisqu’elles élargissent les possibilités des
lois utilisées, ne se restreignant plus qu’aux lois conjuguées (f(0) est une loi conjuguée pour la fonction de
vraisemblance f (y| 0) si f (0]y) est de la méme forme que f(0)).
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Si le critére a minimiser, par exemple les résidus (i.e. la somme des carrés des écarts),
est plus petit que celui pour 0! alors le processus reste a 0! et explore I’espace des paramétres
a partir de 0'. Si le critére & minimiser est plus grand, le processus revient a 6"! et explore
’espace des paramétres a partir de 6!, Au bout d’un certain nombre d’itérations (répétitions
du processus), le critére & minimiser ne sera jamais plus petit que celui trouvé en 0', le
processus restera donc sur le méme 0. Différents algorithmes peuvent étre utilisés pour
I’échantillonnage aléatoire, comme par exemple I’algorithme de Métropolis Hastings ou
I’échantillonneur de Gibbs. En régle générale, trois chaines MCMC sont utilisées avec des
valeurs initiales treés différentes les unes des autres pour vérifier la convergence de
I’algorithme (superposition des distributions des chaines). L’analyse visuelle des traces des
chaines (Figure 25) ou le calcul de critéres de convergence tels que le critére de Gelman et

Rubin (1992) permettent de vérifier la convergence des chaines.
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Figure 25. Exemple de deux chaines Markov pour un parametre du modele (source : Fabien
Subtil).
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1.3 RESUME

La présence de polluant dans 1’environnement souléve la question de leur toxicité pour
les organismes vivants. En évaluation du risque, le risque implique la probabilité combinée
des dangers et de I'exposition. Les invertébrés aquatiques ont un role clé dans le transfert des
contaminants le long de la chaine trophique (bioamplification) puisqu’ils vivent au contact
des sédiments. En effet, les sédiments sont le réservoir des contaminants organiques
hydrophobes, principalement des polluants organiques persistants (POP) au potentiel
bioaccumulateur, mobile, toxique et persistant. On citera en particulier des contaminants
d’intérét tels que les PCB, les retardateurs de flamme comme les PBDE ou encore ’'HBCD,

et les HAP.

Des outils mathématiques, ou modeles TK/TD, peuvent étre utilisés en évaluation du
risque environnemental pour relier la dose externe du polluant a la dose interne dans
I’organisme (TK), jusqu’a sa toxicité pour le biote (TD). Le modéle TK en particulier est la
premiére étape dans 1’évaluation du risque environnemental, puisqu’il permet de comprendre
et décrire ce processus complexe et variable qu’est la bioaccumulation (lien entre la dose
externe et dose interne). Le modele TK utilisé aujourd’hui a été largement appliqué pour les
métaux, et commence a se répandre pour les études concernant les contaminants organiques.
Toutefois, le devenir des contaminants organiques, en particulier leur biotransformation, dans

les organismes est peu étudié avec ces modeles.

De plus, les parameétres du modele TK sont généralement estimés en plusieurs étapes,
négligeant ainsi les corrélations des parameétres et par conséquent entrainant un biais dans les
incertitudes. Deux approches d’inférence peuvent étre utilisées pour estimer les parameétres :
I’inférence fréquentiste est classiquement utilisée, contrairement a 1’inférence Bayésienne qui
I’est plus rarement. L’approche fréquentiste a cependant des limites importantes, notamment
celle de ne pas considérer simultanément des données de nature différentes. L’inférence
Bayésienne semble pouvoir dépasser ces limites. Malgré ses nombreux avantages, son
application en science est récente (années 1980) du fait de sa complexité de calcul.
Aujourd’hui, son utilisation est encore trés limitée dans [’évaluation du risque

environnemental.
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Chapitre 2 : Matériels et méthodes

Ce chapitre décrit le design expérimental adopté et les méthodes utilisées lors de ce
travail pour répondre aux objectifs évoqués en introduction. Pour rappel, la problématique
générale de cette theése est de développer un cadre de modélisation et d’inférence générique
applicable a différentes especes d’invertébré exposés a plusieurs contaminants organiques
afin d’améliorer I’estimation des paramétres de ce modele et ainsi d’estimer correctement les
incertitudes autour des prédictions. Différentes expériences ont été envisagées afin de

répondre a cette problématique :

- exposition des trois especes d’invertébrés au PCB 153 par les sédiments ou les
feuilles, dans le but de calibrer le cadre générique de modélisation et d’inférence a

une substance non métabolisable pour différentes especes ;

- exposition de G. fossarum a un HAP, le pyréne, afin d’obtenir des données relatives
a sa biotransformation et d’intégrer ce processus au cadre générique précédemment

¢élaboré ;

- exposition des trois especes d’invertébrés a des retardateurs de flamme bromés,
I’HBCD et le BDE 99, dans le but d’appliquer le cadre de modé¢lisation et

d’inférence a d’autres contaminants.

L’estimation simultanée des paramétres s’effectuera par inférence Bayésienne a ’aide du
logiciel R, a partir de données expérimentales obtenues au laboratoire ou disponibles dans la

littérature scientifique.

Dans ce chapitre, la section 2.1 développe le plan expérimental global et les stratégies
adoptées pour cette étude. La section 2.2 décrit le prélévement et le dopage des matrices
d’exposition (sédiments, feuilles), tandis que la section 2.3 se focalise sur la collecte ou
¢levage des organismes (chironomes, gammares, radix) et leur maintien au laboratoire. La
section 2.4 présente les différents designs expérimentaux adaptés aux différentes especes et
contaminants. Les sections 2.5 et 2.6 exposent les différentes techniques analytiques utilisées
pour la caractérisation physico-chimique des sédiments ainsi que pour le dosage physico-
chimique des contaminants dans les différentes matrices (eau, sédiment, feuille, organisme).

La section 2.7 discute du cadre de modélisation ainsi que de 1’estimation des parameétres.
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2.1 PLAN EXPERIMENTAL GENERAL

2.1.1 Approche globale

Tout au long de la thése, le méme plan expérimental a €té suivi pour chaque expérience

réalisée, comportant différentes étapes :
1. Définition des hypothéses biologiques

2. Prélevement et dopage de la matrice d’exposition, préparation des chambres

d’exposition
3. Prélévement ou élevage des organismes tests
4. Exposition des organismes aux matrices contaminées au laboratoire
5. Dosages des contaminants dans les différentes matrices

6. Modé¢lisation et estimation des parametres TK

2.1.2 Stratégies

Développer un cadre de modélisation TK générique appliqué aux invertébrés
benthiques d’eau douce nécessite des tests sur diverses especes et contaminants. Pour cela,
différentes hypothéses sont émises pour que le cadre de modélisation s’adapte a n’importe
quel couple espeéce/contaminant. Les designs expérimentaux ont donc €té adaptés en fonction

des hypotheses a tester, comme développé dans cette section.

Choix des organismes tests

Le choix s’est initialement porté sur trois phylum, représentant des habitats (voies
d’exposition) et des capacités métaboliques a priori différentes : une larve d’insecte
(Chironomus riparius), un crustacé amphipode (Gammarus fossarum) et un mollusque
(Radix auricularia). En effet, le chironome au stade larvaire (L4 notamment) vit la plupart du
temps dans le sédiment, alors que le gammare et le radix sont des organismes épibenthiques.
Le choix du chironome permet d’émettre [’hypothése du sédiment comme voie d’exposition
majoritaire et de considérer la croissance comme processus de dilution de la contamination.
La sélection du gammare permet de considérer différentes voies d’exposition (eau, litiere

et/ou sédiment), et celle du radix uniquement par I’eau et/ou le sédiment.

Choix des substances et leurs concentrations d’expositions
Le PCB 153 fait ici office de composé de référence. La concentration d’exposition des

organismes souhaitée est de 100 ng ¢! ps dans les sédiments et éléments de litiére. Cette
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concentration a été choisie en se basant sur des valeurs de concentrations retrouvées dans les
sédiments européens, présentée section 1.1.4 du Chapitre 1, et en anticipant les pertes

¢ventuelles lors du dopage.

L’hexabromocyclododécane (HBCD) est un retardateur de flamme ayant un potentiel
de bio-isomérisation y- en a-HBCD chez les invertébrés (section 1.1.4). La concentration
nominale d’exposition par le sédiment sélectionnée est de 20 ng g”!' ps, en cohérence avec les

teneurs environnementales énumérées en section 1.1.4 du Chapitre 1.

Le 2,2".4,4' 5-pentabromodiphényl-éther (BDE 99) est également un retardateur de
flamme, suspecté d’étre métabolisé en un composé moins bromé, le BDE 47 (section 1.1.4 du
Chapitre 1). Le test gammare impliquant cette substance vise a tester cette hypothése, ou la
concentration souhaitée d’exposition des organismes au sédiment contaminé est de 6 ng g’!

ps, comme le suggére la valeur seuil indicative.

Enfin, le pyréne a été choisi €également pour tester le processus de biotransformation en
son métabolite majoritaire, le 1-OH-pyréne, chez le gammare (section 1.1.4 du Chapitre 1).
La concentration nominale d’exposition des organismes dans le milieu est de 80 ng gl ps, en

cohérence avec les teneurs environnementales présentées en section 1.1.4 du Chapitre 1.

Hypothéses testées

Du fait des propriétés hydrophobes des contaminants organiques sélectionnés,
différentes voies d’exposition trophique ont été testées afin d’étudier leur contribution
respective. Une voie d’exposition commune, le sédiment, a été testée pour toutes les
expérimentations réalisées lors de ce projet. En complément, une exposition par les feuilles a
¢galement été testée pour le gammare (excepté dans le cas de I’exposition a ’HBCD du fait
des résultats obtenus pour le PCB 153 et le BDE 99), afin de recueillir des données
permettant d’estimer les taux d’ingestion (IR) de cette espéce. Ainsi, au maximum trois voies
d’exposition (eau, sédiment, feuille) et trois voies d’élimination (excrétion, croissance,

biotransformation ou bio-isomérisation) sont envisagées dans les hypothéses (Tableau 7).
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Tableau 7. Résumé des expériences réalisées au cours de cette these.

Contaminant PCB 153 HBCD BDE 99 Pyréne
Espéce Chironome Gammare | Radix Chironome | Gammare | Gammare | Radix Gammare
Hypothése de voie H Eau, Eau, Eau,

yp Sédiment et Eau ot N Eau ot
de contamination cau feuilles et o Eau et sédiment feuilles et o feuilles et
sédiment sédiment
sédiment sédiment sédiment
Durée totale
7 jours 14 jours 18 jours 4 jours 18 jours 14 jours 18 jours 14 jours
I’expérience
Durée de
7 jours 7 jours 9 jours 4 jours 9 jours 7 jours 9 jours 7 jours
I’exposition
Durée de la ) ) ) .
- 7 jours 9 jours - 9 jours 7 jours 9 jours 7 jours
dépuration
Matrice dopée . Feuilles Feuilles
) Feuilles et ) . .
Sédiment ) Sédiment Sédiment et Sédiment et
sédiment
sédiment sédiment
Concentration 75 . 80 !
! 100 ng g ps nEe 20ng g’ ps 6ngg'lps NEE
nominale ps ps
Objectif Validation du cadre de modélisation et o o ) )
Bio-isomérisation Biotransformation
d’inférence

2.2 PRELEVEMENT ET DOPAGE DE LA MATRICE D’EXPOSITION

2.2.1 Prélévement, stockage et dopage des sédiments

Prélévement et stockage

Le sédiment utilisé pour les expérimentations a été prélevé dans le parc de Miribel-
Jonage. Cette zone de prélévement est située en amont de 1’agglomération lyonnaise, a
proximité des champs de captage d’eau potable de Crépieux Charmy. Cette zone est
considérée comme une zone propre (Tableau 8), et les sédiments recueillis ont donc été

considérés comme non contaminés. Deux localisations ont été retenues pour le prélévement :

- A T’étang des Libellules, situé aux coordonnées géographiques 45°47°55°N
4°59°27°E. Ce sédiment a uniquement été utilisé pour I’expérience des chironomes

exposés au PCB 153.

- Dans un cours d’eau phréatique peu profond, le Rizan, situé a la position GPS
45°47'49.5"N 5°00'18.0"E. Selon les données du réseau de contrdle de surveillance
national (Eau France 2015) la riviere du Rizan présente un bon état écologique et
chimique en 2015 (Tableau 8). Ce sédiment a été utilisé¢ pour I’ensemble des autres

expériences, par simplicité d’acces au site de prélévement.
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Tableau 8. Etat des eaux de la station « Rizan a Meyzieu » (code station : 06082510). Etat
biologique : TBE : trés bon état ; BE : bon état ; Ind : Etat indéterminé : absence actuelle de
limites de classes pour le paramétre considéré, ou absence actuelle de référence pour le type
considéré (biologie), ou données insuffisantes pour déterminer un état (physicochimie). Etat

chimique : Ind : Information insuffisante pour attribuer un état. © Eau France (2015).

Années (1)

Poissons
POTENTIEL
ECOLOGIQUE
CHIMIGUE

hydromorphologiques
ETAT

Bilan de
I"exygens
Température
Hutriments
Acidification
Polluants
spécifiques
Invertébrés
henthiques
Diatomées
Macrophytes
Hydremorphologie
Pressions
ETAT
ECOLOGIOUE

Nutriments N | Nutriments P

2018
2017
2016

2015

Trois semaines avant le début des expérimentations, un volume d’environ environ 60 L
de sédiment est prélevé a 1’aide d’une drague manuelle en acier inoxydable (Schiavone et
Coquery 2010). Les premiers centimétres de la surface du sédiment sont ainsi collectés puis
tamisés a 2 mm au-dessus de bidons en polypropyléne (PP) afin de retirer les plus gros
organismes (e.g. les corbicules) et les éventuels débris de végétaux (Figure 26). Les bidons
sont stockés dans une chambre froide a 4°C pour une décantation d’au minimum 48 h avant

utilisation.

Figure 26. Tamisage du sédiment (2 gauche) ; site de prélevement a I’étang des

Libellules (en haut a droite); site de préléevement au Rizan (en bas a droite).
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Homogénéisation et dopage
Le jour du dopage, I’exces d’eau dans le bidon est prélevé par siphonnage si nécessaire,
puis le sédiment est homogénéisé a I’aide d’une perceuse électrique munie d’une hélice a

peinture pendant 20 minutes (Figure 27).

Figure 27. Homogénéisation du sédiment a I’aide d’une hélice a peinture rattachée a

une perceuse €lectrique (gauche) ; systéme d’agitation pour le dopage du sédiment et
des feuilles (droite).

Une fois le sédiment homogénéisé, on le répartit dans des bouteilles de verre (2 L,
Pyrex) en versant 1,2 a 1,4 L de sédiment dans chaque bouteille (soit environ 2 kg de
sédiment frais). Dans chacune des bouteilles a été ajouté un aliquot de la solution de dopage
(préalablement mise sous agitation magnétique) pour atteindre la concentration souhaitée (cf.
Tableau 7). Un sédiment témoin solvant est également préparé, ou le méme volume de
solvant utilisé dans la solution de dopage (acétone) est ajouté. Les bouteilles contenant le
sédiment sont ensuite mises a agitation horizontale (Figure 27) pendant 24 h a 12 rpm
(50 Hz) afin d’homogénéiser la contamination sans impacter la composition du sédiment. Les
bouteilles sont par la suite mises a décanter en chambre froide pendant 72 h. Une semaine
avant le début de I’expérience, les sédiments dopés ont ét¢ homogénéisés de nouveau 20

minutes puis répartis dans les aquariums en PP (38 x 20 x 24.5 cm).

Préparation des solutions de dopage

Les différents contaminants et solvants utilisés pour le dopage ont été achetés a Sigma-
Aldrich (St Quentin-Fallavier, France). Le PCB 153 est pur a 99.9 %, la somme des isomeres
HBCD (2HBCD) a 95 %, le BDE 99 et le pyréne a 99 %. L’acétone utilisée est de grade
HPLC.
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PCB 153

A partir de la poudre PCB 153, une solution a 1,01 g L! est préparée dans 1’acétone.
Pour I’exposition des chironomes et gammares, en ajoutant 75 uL de cette solution par
bouteille de sédiment frais, une concentration nominale de 50 ng g™ pf est attendue dans le
sédiment s’il n’y a aucune perte (adsorption du contaminant sur les parois des bouteilles par

exemple), soit environ 100 ng g! ps.

Pour I’exposition des radix, comme il s’agit d’une exposition a un mélange par
simplicité d’analyses chimiques (PCB 153 et BDE 99), seulement 50 uL de la solution a
1,01 g L! sont ajoutés dans chaque bouteille de sédiment frais afin de diminuer légérement la

concentration d’exposition (soit environ 75 ng g’ ps sans perte).

HBCD
A partir de la poudre JHBCD, une solution a 0,5 g L! est préparée dans ’acétone. En
ajoutant 71,6 uL de cette solution par bouteille de sédiment frais, une concentration nominale

de 10 ng g! pf est attendue dans le sédiment sans perte (soit environ 20 ng g™! ps).

BDE 99

A partir de la poudre de BDE 99, une solution a 0,1 g L' a été préparée dans I’acétone.
Le sédiment a ¢été contaminé en ajoutant 72 plL de cette solution par bouteille. La
concentration nominale de 3 ngg' pf devrait étre atteinte sans les pertes éventuelles
(correspondant environ a 6 ng g’! ps).

Pyrene

A partir de la poudre de pyréne, une solution-mére a 1 gL' a été préparée dans
I’acétone. Le sédiment a été contaminé a partir de cette solution. En ajoutant 160 pL de la
solution a 1 g L™ par bouteille de sédiment, la concentration nominale de 65 ng g”! pf devrait

étre atteinte sans les pertes éventuelles (170 ng g! ps).

Préparation des aquariums tests

Environ 3 L de sédiment (controle ou contaminé) sont ajoutés dans chaque aquarium,
auxquels sont ajoutés délicatement 15 L d’eau de forage (eau souterraine). Le temps
d’¢équilibration du sédiment dans les aquariums est de 7 jours minimum avant 1’introduction
des organismes pour le début des tests, permettant une reformation des couches oxique et
anoxique. L’équilibration se fait dans un bain thermostaté a la température d’exposition

(Figure 28).
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Couche oxique
Couche anoxique

Figure 28. Reformation des couches oxique et anoxique apres une semaine de

décantation.

2.2.2 Prélévement, stockage et dopage des feuilles

Prélévement et stockage

Les feuilles ont servi de nourriture pour les gammares (conditions témoins et
contaminées). Les feuilles d’aulne (4/nus glutinosa) sont prélevées sur un site a priori propre
une fois par an a ’automne (Figure 29) dans la commune des Ardillats (69430). Elles sont
ensuite mises a sécher pendant une semaine et conservées dans des bacs avant utilisation.

Pour ces expérimentations, le lot de feuilles d’aulne récoltées en 2016 a été utilisé.

Pt

Figure 29. Collecte des feuilles d’aulne par 1’équipe Ecotox d’Irstea.

Dopage

Pour le dopage des feuilles avant le début de I’expérimentation, plusieurs lots de
feuilles ont été pesés (entre 5 et 15 g ps en fonction de I’expérience et du nombre de
gammares par aquarium) avant de les réhydrater avec de 1’eau de forage pendant 4 jours dans
des seaux. L’eau a été renouvelée tous les 2 jours. Par la suite chaque lot de feuille est
transféré dans des bouteilles en verre de 2 L, auxquelles sont ajoutés 1 L d’eau de forage et la
solution dopante. Les bouteilles sont ensuite doucement agitées horizontalement pendant 72

heures a 8 rpm. L’eau des bouteilles contenant de 1’acétone et potentiellement contaminée est
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vidée dans les bidons de déchets appropriés a Irstea. Puis les bouteilles sont remplies de
nouveau par de 1’eau de forage propre pendant deux jours sans agitation afin d’éliminer toute
trace d’acétone et ainsi éviter toute influence du solvant sur I’appétence pour les gammares.
Pour chaque expérience, une condition témoin solvant (acétone) a été ajoutée pour vérifier
I’impact de la contamination de disques de feuilles par de [’acétone sur I’appétence pour les

gammares.

Solutions de dopage
Pour le dopage des feuilles (5 g ps) au PCB 153, un volume de 200 mL d’une solution a
5ugL! dans I’acétone est ajouté a 1L d’eau. On souhaite obtenir une concentration

nominale de 50 ng g! pf dans les feuilles d’aulne (environ 250 ng g! ps).

Pour le dopage des feuilles (10 g ps) au BDE 99, un volume de 15 mL d’une solution a
10 pg L' dans D’acétone est ajouté a 1L d’eau. On souhaite obtenir une concentration

nominale de 3 ng g”! pf dans les feuilles d’aulne (environ 15 ng g! ps).

Préparation des aquariums tests

Les feuilles témoins et contaminées sont ajoutées dans chaque chambre d’exposition

quelques minutes apres I’introduction des gammares (Figure 30).

Figure 30. Chambre d’exposition via les feuilles.
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2.3 PRELEVEMENT ET ELEVAGE DES ORGANISMES D’ETUDES

Le chironome fait I’objet d’un ¢levage dans le laboratoire d’écotoxicologie a Irstea
depuis de nombreuses années selon un protocole standardis¢ (OECD 2004a, AFNOR 2010),
ce qui permet de mettre en place aisément des tests impliquant un grand nombre de larves.
L’approvisionnement en gammares est assuré par prélevement d’individus calibrés dans une
cressonniere préservée de contaminations anthropiques (Figure 31, St Maurice-de-Remens,
département de 1I’Ain, 5°26°22”E et 45°95°79°’N). Apres contact avec un chercheur du
LEHNA (Emilien Luquet, Université Lyon 1) qui a développé un élevage de physes, des
adultes ont été prélevées dans un étang du parc de Miribel en mai 2017, et implantés au
laboratoire. Avant de mettre en place des tests de bioaccumulation pour cette espece, il était
essentiel de stabiliser 1’élevage (maintenance des adultes, reproduction) et de déterminer les
modalités d’exposition. Cependant, des difficultés persistantes de maintenance de cette
espece au laboratoire ont conduit a abandonner cette option a la fin de I’automne 2017. Une
espece alternative a donc été sélectionnée, le radix (Radix auricularia), pour laquelle il était
possible de collecter des adultes en quantité suffisante sur le site d’approvisionnement en

gammares.

Figure 31. Cressonniére de St Maurice de Rémens : prélévements de gammares et de radix.
2.3.1 Chironomes

Une quinzaine de jours avant le début de I’expérimentation, des masses de chironomes
sont récupérées sur les parois des aquariums a 1’aide d’une pince (environ 150 ceufs par
masse) et sont déposées dans des piluliers remplis avec de I’eau de forage et stockés a
4 °C.Dix jours avant le début de I’expérience, les piluliers contenant les masses de

chironomes sont transférés dans une enceinte thermostatée a 21 °C pendant deux jours et
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demi. Quand les larves ont éclos, elles sont placées pendant deux jours dans des plats a gratin
(entre 4 et 12 masses par plat suivant la taille des plats) préalablement préparés dans
I’enceinte thermostatée avec une fine couche de silice (I mm) et 100 mg de nourriture
commerciale finement broyée (Tetramin®) par masse. Le bulleur est retiré pendant une
heure, le temps que les chironomes puissent s’enfouir dans la silice, puis remis afin d’éviter
le risque d’anoxie. Ces plats sont sous une constante aération (léger bullage de type sucre)
avec une photopériode de 16 h jour : 8 h nuit. Aprés deux jours et demi dans les plats a
gratins, les chironomes ont atteint le deuxiéme stade larvaire (L2). La silice contenant les
larves est enticrement transvasée dans de grand seaux (4 a 6 masses par seaux),
préalablement préparés en bain marie a 21 °C et contenant 3 a 4 cm de silice, 1 mg de
Tétramin® par larve, et remplis au % d’eau de forage sous une aération constante (léger
bullage a sucre) avec une photopériode de 16 : 8 h (Figure 32). Les larves sont nourries
quotidiennement avec 1 mg de Tétramin® par larve. Cinq jours apres, les larves sont au
quatrieme stade larvaire (L4). Les larves sont alors retirées des seaux par tamisage de la silice
a 0,5 mm, comptées a 1’aide d’une table lumineuse et de pipettes pasteur, puis transférées

dans les aquariums tests (Figure 32).

Figure 32. Chironomes au stade L2 transvasés dans les seaux (a gauche) et

comptage de chironomes au stade L4 sur une table lumineuse avant le début de

I’expérimentation (a droite).

2.3.2 Gammares

Les gammares sont collectés a 1’aide d’un troubleau (base rectangulaire 25 x 18 cm ;
maille 630 um) en remuant le substrat avec le pied (e.g. sédiment, sable, gravier, débris
végétaux, brique) pour les déloger et les piéger dans le troubleau (Figure 33). Le contenu du
troubleau est déposé sur une colonne de tamis (dégrilleur grosse maille 10 mm, tamis 2,5 mm
et tamis 2 mm) pour ne sélectionner que des gammares de taille souhaitée (homogene). La
colonne de tamis est placée dans un peu d’eau et rincée plusieurs fois avec des seaux d’eau

pour inciter les gammares a descendre dans le dernier tamis. Les gammares du tamis de 2 mm
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sont transvasés dans un seau (environ un bécher de 400 mL de gammares par seau). Au
laboratoire, les gammares collectés sont ensuite placés dans des aquariums de 20 L (environ
1 500 gammares par aquarium) progressivement renouvelés par de I’eau de forage a raison de
4 Lh'a 12+ 1°C. Un bullage en continu est placé dans chaque aquarium afin d’avoir de
I’oxygene dissous a saturation. La photopériode est de 16 h jour et 8 h nuit avec une intensité
lumineuse comprise entre 500 et 1000 lux. Les organismes sont nourris ad libitum avec des
feuilles d’aulnes préalablement mises a tremper depuis une semaine. Un ou deux jours avant

le début de I’expérimentation, seulement les gammares males sont sélectionnés pour éviter la

dilution de I’accumulation des contaminants par les pontes des femelles.

Figure 33. Péche de gammares (gauche), colonne de tamis (centre) et ringage de la

colonne de tamis / collecte dans les seaux (droite).

2.3.3 Radix

Environ 600 radix sont collectés délicatement en mesurant directement sur le terrain
leur taille individuelle, a I’aide d’un décimetre. Les radix d’une longueur de coquille entre 1,5
et 1,8 cm (Figure 34) sont ramenés au laboratoire et mis a stabuler pendant trois jours dans
des aquariums de 20 L (150 organismes par aquarium). Progressivement les aquariums sont
renouvelés avec de 1’eau de forage a raison de 4 Lh' a 13 £ 1 °C sous une photopériode
16 h: 8 h. Un léger bullage par pipette pasteur est mis en place. Aucune nourriture n’est
donnée, en supposant que les radix se nourrissent du biofilm présent sur les parois de
I’aquarium. Les aquariums sont recouverts d’un couvercle pour éviter que les organismes

s’échappent.

Figure 34. Mesure de la longueur d’une coquille de radix
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2.4 EXPOSITION DES ORGANISMES : CINETIQUES DE BIOACCUMULATION

Les différentes expériences sont présentées dans les articles inclus dans cette thése

(chapitres 3, 4 et 5).

Bri¢vement, les expositions des chironomes se font avec des larves au stade L4. Ce
stade ayant une durée relativement courte avant émergence du stade nymphe (une semaine
tout au plus selon la température de 1’eau), seule la phase d’accumulation a été envisagée.
Pour la cinétique du PCB 153, le test a été effectué a 21 °C, et les organismes ont été nourris
avec de la Tétramin®. Pour la cinétique de I’HBCD, I’expérimentation s’est effectuée a
20 °C pour retarder I’émergence, et les organismes n’ont pas été nourris. La survie a été
mesurée a la fin de 1’expérience. La croissance et le taux d’ingestion ont été suivis en

mesurant quotidiennement la taille de 10 larves (loupe binoculaire, logiciel Sigma Scan

Pro©, Figure 35).

Figure 35. Mesure de la taille des chironomes sous loupe binoculaire.

Les expositions des gammares se font sur des maéles adultes, a 12 °C. Plusieurs
conditions ont été¢ mises en place lors des expériences : contamination des organismes par les
feuilles (condition E1), contamination des gammares par le sédiment (E2), contamination des
feuilles par le sédiment sans organisme (E3). Seulement pour la cinétique de ’HBCD, le
temps d’exposition a été rallongé jusqu’a 9 jours et la contamination par les feuilles n’a pas
¢été testée. La survie a été mesurée entre la phase d’exposition et de dépuration (J7 ou J9) et a
la fin de I’expérience (J14 ou J18). Pour mesurer leur taille, 10 gammares a JO et a J14 sont
placés dans de I’éthanol puis photographiés sous loupe binoculaire et mesurés par ©Sigma

Scan Pro (Annexe A).
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Pour I’exposition des radix au mélange PCB 153/BDE 99, aucune nourriture n’a été
donnée. Seulement I’exposition par le sédiment a ét¢ envisagée, d’une durée de 9 jours
(Figure 36) a 13 °C sous léger bullage. La dépuration s’effectue dans un milieu propre
(sédiment non contamin¢) pendant 9 jours. La survie des organismes est mesurée a la fin de
la période d’exposition et a la fin de la période de dépuration. Lors des prélévements, les

radix sont décoquillés vivants avant d’étre stockés a - 20 °C.

Figure 36. Exposition des radix au mélange PCB 153/BDE 99.

Pour chaque expérience espéce/contaminant, des prélévements d’eau, de sédiments, de
feuilles et d’organismes ont été effectués régulierement pour le dosage des contaminants et
ainsi d’obtenir des cinétiques de bioaccumulation. Ces échantillons sont stockés a - 20 °C en
attendant leurs analyses (matrices liquides) ou leur lyophilisation (matrices solides) avant
analyses. Les schémas expérimentaux sont présentés en annexe B et dans le matériel

supplémentaire des articles.

2.5 CARACTERISTIQUES PHYSICO-CHIMIQUES DES SEDIMENTS

Au cours de ce projet, plusieurs campagnes de prélevements de sédiment ont été
effectuées pour les différentes expérimentations. Pour chacune d’elles, les analyses des
caractéristiques physico-chimiques des sédiments ont été effectuées au Laboratoire de chimie
des milieux aquatiques (LAMA, UR RiverLy, Irstea - centre de Lyon-Villeurbanne). Les
teneurs en matiere seéche, en azote particulaire total et en carbone organique particulaire total

ont ainsi ét¢ mesurées selon les normes correspondantes (NF ISO 10694 1995, NF ISO 11261
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1995, NF EN 12880 2000). La teneur en eau dans les échantillons peut étre retrouvée a partir
de la teneur en matieres seches selon I’équation (8) :
Mpr — Mps

o~ ®)

Teneur en eau = 100 X

avec la teneur en eau exprimée en %, mpr la masse de sédiment humide (poids frais, g) et mps

la masse de sédiment sec (poids sec, g).

L’analyse de granulométrie des sédiments est toujours en attente a ce jour suite aux

pannes successives de I’appareil.

2.6 DOSAGES CHIMIQUES

Les dosages dans les différentes matrices ont été effectués au laboratoire de physico- et

toxico-chimie de I’environnement (LPTC, Université¢ de Bordeaux) a Talence (33400).

2.6.1 Préparation des échantillons

D’une facon générale (Figure 37), les échantillons solides lyophilisés sont broyés a
I’aide du broyeur IKA tube Mill a capsule individuelle de 40 mL. Par la suite une prise d’essais
autour de 0,5 g est effectuée pour chaque échantillon, a laquelle est ajouté la solution d’étalon
interne (EI) ou la solution de natifs!!, ainsi que 12 mL de solvant (dichlorométhane, DCM).
L’extraction s’effectue par micro-onde (Milestone STAR-E) pendant 15 minutes. Par la suite
les extraits sont filtrés a 1’aide d’un entonnoir avec de la laine de verre, puis reconcentrés
sous flux azote a 45 °C et repris dans de I’isooctane. Pour I’étape de purification (PCB,
PBDE et HBCD), les extraits sont déposés sur une micro-colonne de silice acidifi¢e a 40 %
puis ¢élués 3 fois avec 5 mL de DCM. Les échantillons sont une nouvelle fois reconcentrés
sous flux d’azote et repris dans de 1’isooctane (PCB ; PBDE) ou le méthanol (HBCD). La
purification des HAP se fait en deux étapes. Une premicre purification est effectuée en
déposant I’extrait sur une micro-colonne d’alumine, préalablement conditionnée avec 5 mL
de DCM, puis élué trois fois avec SmL de DCM. Les extraits sont reconcentrés sous flux
d’azote et repris dans de I’isooctane. Une deuxiéme purification est effectuée avec de la
silice, préalablement conditionnée avec 5 mL de pentane, ou 1’échantillon est élué une
premiere fois avec 2 mL de pentane ajoutés pour ¢élimination les alcanes, puis une deuxiéme
fois avec 3 fois le mélange Pentane/DCM (65 : 35 v : v) pour obtenir I’extrait qui sera de

nouveau reconcentré sous flux d’azote et repris dans I’isooctane. Les extraits (100 uL) sont

' Solution de natifs : solution contenant les composés d'intéréts purs (plus ou moins).
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ensuite mis en vials pour analyse, en ayant ajouté préalablement la solution seringue'? (sauf

pour I’HBCD et I’hydroxy-Pyréne).

Pesée matrice
+ ajout d'étalon interne

+ ajout de solvant

Extraction
micro-onde

/ Purification \

(laine de verre + cuivre activé
+ gel de silice acide H,S0,
40%)

- Conditionnement 5 mL
Pentane

- Dépot de I'extrait

- Ringage 3*SmL Pentane
Elution avec 3xSmL du

K mélange 90/10 Pen/DCM j

Mise en vial
(+ajout de la
solution seringue

Reconcentration
sous flux d'azote

Reconcentration
sous flux d'azote

Purification
(laine de verre + silice)

iti Purification
- Conditionnement 5 mL ) urificat o o
Pentane (laine de verre + cuivre activé +
alumine)

Dépot de I'extrait
Ringage 2 mL Pentane
(élimination alcanes)
Elution avec 3xSmLdu
mélange 65/35 Pen/DCM

HAP - Conditionnement 5 mL DCM
- Dépot de I'extrait

- Elution 3*SmL DCM

Reconcentration
sous flux d'azote

Figure 37. Les différentes étapes de préparation d’échantillons solides avant analyse.

Pour I’analyse du métabolite principale du pyréne, I’hydroxy-pyréne, le protocole de
préparation des échantillons est différent des autres composés (Figure 38). Bricvement, une
prise d’essai de 0,2 g de matrice est placée dans un broyage Potter dans 2 mL d’un tampon
acétate (pH = 5). L’étalon interne et le composé natif si nécessaire sont ajoutés aux
¢chantillons (70 pL), ainsi que 20 pL de B-glucoronidase et de f-mercaptoéthanol. Le tout est
placé en incubation a 37 °C pendant 16 a 20 h. Les échantillons sont transférés dans des tubes
Falcon® 15 mL pour étre centrifugés 8 minutes a 5 000 rpm. Le surnageant va subir une
purification sur cartouches SPE C18 500 mg / 3 mL et une reconcentration sous flux d’azote
a sec. Pour chaque échantillon, au culot est ajouté 2 mL de méthanol puis mis & homogénéiser
dans un bain aux ultrasons pendant 10 minutes avant filtration. Une deuxiéme filtration est
effectuée, en ayant préalablement agité de nouveau les échantillons culot aux ultrasons. Avec
I’ajout de 500 pL d’un mélange 80 : 20 DCM : MeOH (v : v) dans le surnageant et 3 fois
500 uL de MeOH aux échantillons de culot, une purification est effectuée sur cartouches

NH2, séparément pour le surnageant et le culot. Cela s’ensuit d’une reconcentration a sec

12 Solution seringue : elle est ajoutée en fin de manipulation permet de quantifier les étalons internes et ainsi de
calculer le rendement d’extraction, ce qui permet de vérifier si il y a eu des pertes lors de la manipulation.
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sous flux d’azote, puis d’une mise en vials (100

avant analyses.

X

N

o
— 4

pL de méthanol ajouté) des échantillons

-~ Ajout :

- I'El et/ou du composé
natif

- Enzyme B-glucoronidase

- B-mercaptoéthanol

Broyage Potter
Tampon acétate

(c

Reconcentration
Sous flux d'azote, juste a
sec (45°C)
+0.5 mLdu mélange
80:20 (DCM:MeOH v:v)

Purification
(cartouches NH2)
- Conditionnement 2 mL
mélange 80:20 (DCM:MeOH)
- Dépdt de l'extrait
- Elution avec 2 x 2.5mL du
meélange 80:20 (DCM:MeOH)

Reconcentration
Sous flux d'azote, juste a

sec (45°C)
mise en vials

Surnageant

artouches C18 500 mg/3 mL)

- Ringage 2x 2 mL eau miliQ

- Dépdt de I'extrait surnageant
- Ringage 2mL eau miliQ

- Séchage 1h sous vide

- Elution avec 2 x 2.5mL du

P Incubation Centrifugation
37°C-20h “| 8mina 5000 rpm
/’// \\
> \Culot

Homogénéisation
ultrasons

Purification

+2mL MeOH, 10 min

Conditionnement 2 mL
méthanol

Homogénéisation
ultrasons
+2mL MeOH, 10 min

Filtration

3x0,5mL MeOH
# R £
sseN

méthanol

+ 100uL de MeOH

Figure 38. Préparation des échantillons avant analyse du 1-OH-pyreéne.

Dans une démarche contrdle/qualité, un blanc de manipulation est ajouté dans chaque
série de préparation d’échantillon pour s’assurer d’aucune contamination lors de ces
différentes étapes, ou tout au moins de la quantifier. De plus, un échantillon de sable de
Fontainebleau dopé est également préparé¢ pour s’assurer du rendement d’extraction de la
série d’échantillon. Enfin, quand cela est possible, une matrice de référence (SRM) est
¢galement ajoutée a la série d’échantillons pour obtenir le rendement d’extraction (voir

section 2.6.4).

Pour les matrices liquides, les échantillons d’eau sont décongelés a température
ambiante quelques heures avant leur filtration sous vide (Figure 39) pour éliminer la phase
particulaire a 1’aide d’un entonnoir préalablement bouché par de la laine de verre et d’un
papier filtre microfibre de verre de 47 mm (GF/F, Whatman®). Dans une démarche
contrdle/qualité, des blancs sont également préparés (eau Vittel® et eau miliQ) ainsi que de

I’eau dopée pour chaque série d’analyse.
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Figure 39. Systeme de filtration des échantillons d’eau.

2.6.2 Analyses
PCB 153 et PBDE

Les échantillons d’eaux préalablement filtrés sont extraits par micro-extraction sur
phase solide (SPME) couplée a une chromatographie gazeuse a détecteur a capture
d’¢lectrons (GC-ECD, Figure 40). La durée de I’extraction est de 60 minutes et la désorption
dure 15 minutes. La technique ECD utilise une source de ®Ni radioactif qui va émettre un
rayonnement beta interagissant avec I’azote présent dans la cellule de détection. Un nuage
¢lectronique va étre formé ou les €lectrons vont réagir avec les composés halogénés présents
dans les échantillons, réduisant temporairement le nombre d'électrons libres. Cette réduction
temporaire est mesurée par le détecteur et convertie en pic positif. L’ECD est une technique
analytique trés sensible aux molécules électronégatives telles que les composés halogénés,
peu coliteuse, mais qui ne donne pas d’information structurale. Pour les échantillons solides,
les méthodes ont été optimisées pour la détection des composés d’intérét (PCB 153, BDE 99
et -47). Ainsi, le temps d’analyse a pu étre diminu¢ a 30 minutes pour les PBDE et 40

minutes pour le PCB 153.

Figure 40. Exemple du GC-uECD utilisé lors des analyses PCB et PBDE (a gauche) et de la
chaine de chromatographie liquide utilisée pour les analyses de ’"HBCD (a droite).
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HBCD

Les isomeres de I’HBCD dans les matrices solides ont été analysés par
chromatographie liquide ultra performance (UPLC, Waters, Figure 40) couplée a une
spectrométrie de masse en tandem (MS/MS). Le temps d’acquisition est de 9 minutes.
Brievement, L'UPLC repose sur I'emploi d’une phase stationnaire composée de particules
inférieures a 2 pm. Le débit est alors augmenté (forte pression) ainsi que la vitesse d'analyse,
sans altérer les performances chromatographiques. Succinctement, la spectrométrie de masse
en tandem consiste en la sélection d’un ion stable particulier par un premier analyseur, puis
en ’analyse des ions issus de la décomposition de 1’ion stable (dans la cellule de collision)
par un second analyseur. Ici les isomeres de 'HBCD répondent a la méme transition de
quantification 640,5 -> 81,0 masse sur charge (m/z) et a la méme transition de confirmation
640,5 -> 79,0 m/z. Seul le temps de rétention permet de les différencier, c’est pourquoi il est

primordial d’avoir une bonne séparation des composés.

Pour les échantillons d’eau, une chaine HPLC plus récente a été utilisée (Agilent 1290

Infinity Binary Pump (G4220B)). Le temps d’acquisition est de 8 minutes.

Pyréne et I-OH-Pyréne

Dans les matrices solides, le pyréne a ¢été analysé¢ par chromatographie en phase
gazeuse couplée a la spectrométrie de masse (GC-MS) sur un GC 7890 couplé a un MS 5975
(Agilent Technologies, Little Falls, DE, USA). Le temps d’acquisition est de 43 minutes.
Briévement, les composés sont séparés le long d’une colonne chromatographique selon les
propriétés chimiques des composés et de la phase constituant la colonne. Ainsi les composés
ont des temps de rétention différents (temps pour sortir du GC), ce qui permet au
spectrometre de masse de capturer, ioniser (fragmentation des molécules), accélérer et de
détecter les molécules ionisées au fur et a mesure selon leur rapport m/z. Les échantillons
d’eau ont quant a eux été analysés par micro-extraction sur phase solide et chromatographie
en phase gazeuse couplée a un spectrometre de masse (SPME/GC-MS). La micro-extraction
s’effectue avec une fibre SPME PDMS 100 um (immersion fibre en phase liquide) dans 8 mL
d’échantillon, le tout placé en incubation pendant 5 minutes a 40 °C. Les échantillons sont
par la suite extraits pendant 60 minutes a 250 rpm. Le temps de désorption est de 3 minutes.
L’échantillon a été inject¢ dans la GC (Agilent Technologies 7890A) a 270 °C en mode
« pulsed splitless », avec un temps de purge de 3 minutes 2 60 mL min™'. La pression de pulse
¢tait de 25 psi pendant 1,5 minutes avec comme gaz vecteur I’hélium avec un débit de

1,3 mL min! sur une colonne HP-5MS-UI (Agilent Technologies, J&W Scientific) constituée
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de 5 % de Phenyl Methyl Siloxane (30 m x 0,25 mm diametre x 0,25 um d’épaisseur de
phase). La température initiale était de 50 °C pendant 2 minutes, puis a été augmentée de
10 °C par minute jusqu’a atteindre 300 °C. Le temps d’acquisition est de 7 minutes. Le
spectrometre de masse (Agilent Technologies MSD 5975C) a été paramétré a une ionisation
par impact €lectronique a 70 eV, une température de source et du quadripole a 300 et 180 °C
respectivement, en mode de détection SIM (Single Ion Monitoring) sur la transition 202 vers

212 m/z.

Le 1-OH-pyrene est analysé par couplage LC-MS/MS en mode d’ionisation négative
(Infinity 1290 LC - 6460 Triple Quad LC-MS, Agilent Technologies). La colonne utilisée
pour les analyses est une Acquity UPLC BEH C18 (1,7 pm x 2,1 mm x 50 mm, Waters), la
température de la colonne est fixée a 45 °C. Le volume injecté d’extrait organique et fixé a
5 uL. Les solvants d’élution sont : voie A 100 % eau ultra pure et voie B 100 % méthanol. Le
gradient chromatographique est a un débit de 0,6 mL min™' de 70 % voie A et 30 % voie B
pendant les 5 premiéres minutes, puis pendant une minute 30 % des voies A et B, puis 100 %
voie B pendant 1 minute, et enfin pendant 2 minutes 70 % voie A et 30 % voie B. Le temps
d’acquisition est de 9 minutes. Les parametres de source d’ionisation sont les suivant : la
température du gaz de désolvatation (azote) est fixée a 300 °C, avec un débit de 8 L min™!. La
pression du nébuliseur est de 40 psi, une température a 350 °C pour le gaz fourreau avec un
débit de 11 L min™! et des tensions de capillaires et de buse a 2 000 V. Les transitions « Multi
Reaction Monitoring » (MRM) recherchées sont 217,1 vers 189 m/z pour le 1-OH-pyréne
avec une énergie de collision de 32 eV ; et 226,1 vers 198 m/z (36 eV) pour le 1-OH-pyrene

deutéré.

2.6.3 Quantification

La quantification par étalonnage interne nécessite d’ajouter un composé¢ étalon d’une
structure proche de celui a doser. L’étalon interne, de concentration connue, est ajouté en
début de manipulation, permettant de suivre toutes les étapes du protocole de préparation

d’échantillon et analyse.

Avant chaque analyse de série de 15 échantillons, un coefficient de réponse du
composé a doser (Kj) est déterminé par rapport aux solutions d’étalon interne et de natifs de

concentrations connues (Eq. (9)) :

Myqtir X Agr
K; = _naty T )

mgp X Anatif
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avec muair la masse du composé natif, Ag; 1’aire de I’étalon interne, mgr la masse de 1’étalon

interne et Anair I’air du composé natif.

Une fois la valeur du coefficient de réponse connue, on peut déterminer la masse du

compos¢ a analyser dans chaque échantillon (Eq. (10)):

AEI

Muparir = Ki X mg X (10)

natif

Chaque contaminant analysé dans ces travaux de thése est quantifié par rapport a un
¢talon interne associé. Ainsi le PCB 153 est quantifié par rapport au PCB 198 lui-méme
associ¢ a la solution seringue ophtachloronaphtaléne (OCN), les BDE 99 et -47 par rapport au
BDE 47 fluoré (F-BDE 47) lui-méme associ¢ a la solution seringue OCN (avec le logiciel
Masslynx), les trois isoméres de 'HBCD par rapport au '*C-a-HBCD (avec le logiciel
MassHunter), le pyréne par rapport au fluoranthéne deutéré lui-méme associé¢ a la solution
seringue pyréne d10 et le 1-OH-pyréne est quantifié par rapport a 1’étalon deutéré 1-OH-
Pyréne (avec le logiciel GCMS data analysis).

Une solution seringue de concentration connue (ou étalon interne de controle de
récupération) est ajoutée en fin de purification, lors de la mise en vial des échantillons juste
avant 1’analyse pour le calcul du rendement de récupération (ou d’extraction). En effet,
comme les étalons internes sont déposés sur 1’échantillon avant extraction, ils subissent les
meémes pertes que les composés d’intérét. On ne peut donc pas déterminer directement les

rendements d’extraction par les étalons internes.

Afin d’évaluer la justesse des manipulations, des matrices de référence certifiés ou des

matrices dopées sont utilisés, ou la masse obtenue du composé est comparée a celle théorique
(Eq. (11)):
rendement de quantification (%) = M x 100 &y
ajoutée

2.6.4 Controle qualité

Limites de détection et de quantification

Les limites de détection (LoD) et de quantification (LoQ) pour chaque méthode
analytique ont été déterminées pour chaque série d’analyse a partir de matrices dopées (sable
de Fontainebleau dopé) et a partir du blanc de manipulation. La LoD correspond a la plus
petite concentration pouvant étre détectée avec une incertitude acceptable, mais non

quantifiable. La LoQ correspond a la plus petite concentration pouvant étre quantifiée de
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fagon fiable. Dans les matrices dopées, elles sont estimées au voisinage du temps de rétention
du composé a analyser a partir du rapport signal sur bruit (S/N), ou la LoD est donnée pour
un S/N=3 et la LoQ pour un S/N=10. Le signal correspond a la hauteur du pic
chromatographique du composé analysé, et le bruit correspond a la hauteur maximale de
variation du bruit de fond. Dans les blancs, les LoD et LoQ sont déterminées en multipliant
I’écart-type des concentrations mesurées par 3 (LoD) ou par 10 (LoQ). Les valeurs obtenues

sont présentées en Annexe C.

Blancs de manipulation

Les blancs de manipulation subissent les mémes étapes que les échantillons dans leurs
préparations jusqu’a leur analyse. Un blanc par série est effectu¢ afin de s’assurer d’une
bonne manipulation et pour surveiller la contamination éventuelle lors de la préparation des
¢chantillons (Tableau 9). Pour tous les blancs de manipulation, les concentrations du

composé d’intérét étaient inférieures a la LoQ.

Tableau 9. Nombre de blancs de manipulation réalisés par composé.

PCB 153 HBCD BDE 99 Pyréne 1-OH-Pyréne
Matrices n=6 n=9 n=10 n=2
solides
Eaux n=3 n=2 n=4 n=1 n=1

Rendements de récupération

Les rendements de récupération (ou d’extraction) des matrices solides sont résumés
dans le Tableau 10. A noter que pour ’HBCD, un point contréle (Li) de concentration
connue est utilisé pour contrdler la gamme de calibration utilisée pour la quantification,
permettant également de calculer un rendement de récupération. Les rendements de
récupération calculés sont compris entre 59 et 118 %, ce qui montre une bonne récupération

des étalons internes.
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Tableau 10. Rendements de récupération pour les matrices solides.

Rendement de
Composé analysé
récupération (%)

PCB 153 61-114
BDE 99 59-118
BDE 47 59-118
a-HBCD 72-108
-HBCD 75-106
v-HBCD 78-138
Pyrene 61-116
1-OH-Pyrene 85

Rendements de quantification

Différentes matrices de référence ont été utilisées pour s’assurer de la justesse de
manipulation :

- SRM 1941b : sédiment marin certifi¢ pour les HAP et PCB ;

- SRM 2974a : moule (Mytilus edulis) certifiée pour certains PCB et PBDE ;

- SRM 1947 : tissu de poisson certifi¢ pour certains PCB, PBDE et HBCD.

Pour les analyses dont aucune SRM n’était disponible au laboratoire (BDE 99 et -47), du
sable de Fontainebleau, des gammares et feuilles peu contaminés ont été dopés. Pour les
matrices sédimentaires, les rendements sont bons, compris entre 60 et 80 % (Tableau 11).
Pour les organismes, les rendements sont corrects, entre et 59 et 118 %. Pour I’eau, les

rendements sont compris entre 88 et 114 %.
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Tableau 11. Rendements de justesse (ou de quantification) pour les différentes matrices de

référence (SRM) ou dopées.

Justesse (%)
Eau Sable Gammare Feuille SRM 1941b SRM 2974a SRM 1947

76.8 +

89.0 + 69.8+7.6 64.6 + 11.8
PCB153 11.3 - ; 68 (n=1)
1.0 (=2 - —4
0D (n=6) (n=4)
90.7
+5. +7. S5+16.
B ooy B252 0TS J0 maasa
(n=3)
94.5 95.7
BDE-47 - 133 1(29:8)'4 5.0 i . .
n=8) (n=3)
wnpep 13 907 ] ] ] 107457 ]
(n=1)  (n=6) (n=3)
74 £10 70 +47
“HBCD 98 (n=1 ; ; -
114 85+12
_HBCD ] ] _ _ )
v (=)  (n=6)
128 +37
Pyreé - +1 = - -
yré ne (n=10) 67 £10 (n=8)
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2.7 MODELISATION ET INFERENCE

2.7.1 Modélisation
Cadre générique
Les modeles TK sont dit génériques lorsqu’ils sont développés de maniere a prédire le

devenir d’un ensemble de substances dans différentes especes (Grech et al. 2019).

Pour les invertébrés aquatiques, 1’organisme est considéré entier, sans distinction des
organes. Dans ce cas, le processus de bioaccumulation correspond a la différence nette entre
un ou plusieurs flux entrants (absorption), et un ou plusieurs flux sortants (¢limination). Deux
équations différentielles génériques prenant en compte différentes voies d’absorption et
d’¢limination, distinguant la phase d’accumulation et celle de dépuration et sur la base de

cinétiques de premier ordre, peuvent s’écrire (Egs. (12) et (13)) :

.
dC(t) Z(k C(t)) z ka(z) pour0 < t < t, (12)

P
dC(t) Z k xC(t) pourt > t, (13)

avec C(f) la concentration (ng g pf) dans ’organisme entier au temps ¢ (en jours), n le
nombre de sources de contaminants pour 1’organisme, k; le taux d’absorption pour la source
de contamination i (j!), Ci(f) la concentration du contaminant dans la source i au temps ¢
(ng g! ps), p le nombre de voies d’élimination, &; le taux d’élimination correspondant au

processus j (j!) et ¢ le temps correspondant a la fin de la phase d’exposition (en jours).

En considérant que les concentrations dans les matrices d’exposition sont constantes au
cours du temps (cas particulier de conditions de laboratoire), les équations (12) et (13)

peuvent étre intégrées analytiquement (Egs. (14) et (15)) :

pour 0 <¢<t, (14)

- 1.77 ki) x
( _ (k< C) " (k;xC;) (ZJ—I J) £
C(t)_P— + CO'p— X e

j=1% =1k

(k< C; k; xC;
Itc(t)= %k) B0, (Co- Lﬁ) xe@h) pour >, (1)
i=1" J

=1 =1

avec Cy (ou C(#=0)) la concentration en contaminant dans les organismes entiers (ng g’ pf)

au début de I’expérience.
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Le modele générique ci-dessus peut étre adapté au cas par cas, en fonction des

connaissances disponibles sur I’organisme (mode d’alimentation) et le contaminant.

Prise en compte de la croissance

La croissance peut étre considérée comme un processus d’élimination, dans la mesure
ou elle conduit a une dilution du contaminant. Parmi les organismes testés, seul le chironome
est suppos¢ grandir pendant les expériences. Pour le gammare et le radix, la croissance est

négligée pour la durée des expériences.

Le modéle de croissance le plus utilisé est celui de von Bertalanfty (Eq. (16)) :

dlc,lit) =k X (Lymax - L(t)) © L()=Lppay (Lpax - Lg) X kgt (16)

ou L(?) est la taille de I’organisme au temps ¢ (jour), Lna la taille maximale de I’organisme

(mm), Ly la taille a la naissance de 1’organisme (mm) et &, le taux de croissance (jour™).

Le taux de croissance k, peut alors étre intégré dans les équations génériques (Egs. (12) et
(13)). Pour I’ensemble des organismes ¢étudiés, le modele comprenant 1’absorption par 1’eau,

les feuilles et le sédiment ainsi que la dilution par la croissance peut alors s’écrire (Eq. (17)) :

dcw _

0 =k % Cyy + % Crtk < G- (k, + k) X C(0) pour 0 <1 <1, (17)

ol ky le taux d’accumulation par I’eau (j°!), C\ la concentration totale d’exposition dans I’eau
(ug L), ki le taux d’ingestion par la nourriture (j™!), C; la concentration totale d’exposition
dans la nourriture (ng g™ ps), ks le taux d’ingestion par le sédiment (j!), Cs la concentration

totale d’exposition dans le sédiment (ng g™ ps) et k. le taux d’élimination ().

Prise en compte de la biotransformation

La biotransformation est considérée comme un processus d’élimination pour le
compos¢ parent (kn), qui s’ajoute aux deux précédents (ke et k). Le métabolite x a un taux
d’absorption qui est suppos¢ équivalent au taux de biotransformation (ku,x), ainsi qu’un taux

d’élimination correspondant (Kemer,x).

A partir de I’équation (17), I’équation la plus compléte pour la cinétique du composé parent,
comprenant I’absorption par 1’eau, le sédiment et les feuilles ainsi que la dilution par la

croissance et 1’élimination par biotransformation, peut alors s’écrire (Eq. (18)):

acw _

O — oy % Cp ot by X Gy by % - ( + g + Simy K ) X C(0) pour 0< 1 <1, (18)

ou km,x correspond au taux de biotransformation du contaminant parent en son métabolite x et
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z est le nombre de métabolites.

La cinétique du ou des métabolites x peut étre écrite de la manicre suivante (Eq. (19)) :

AC met, (£)
d—tt = 1;21 km,x X C(t) - Zi:] kemet,x X Cmet,x(t) pour 0<t< le (19)

ol Cperx(t) la concentration du métabolite x (ng g pf) au temps ¢ (jours) et kemerx le taux

d’élimination du métabolite x (jour™).

Les équations (18) et (19) peuvent étre intégrées analytiquement de la méme fagon que

I’équation (12).

2.7.2 Ajustement du modéle aux données expérimentales par inférence Bayésienne
L’inférence Bayésienne est utilisée pour estimer les paramétres du modele, qui est
ajustée a toutes les données expérimentales simultanément. Comme évoqué dans la section
1.2.1, les modeles TK sont constitués d’une partie déterministe (f(x,6) dans I’Eq. (1)) et d’une
partie stochastique (€). La section précédente (2.7.1) a présenté la partie déterministe du

modele. Dans cette section, les liens stochastiques utilisés vont étre présentés.

Stochasticite

La concentration observée du contaminant dans I’organisme au temps ¢ pendant les

expériences, notée Cobs(?), suit une loi normale (Eq. (20)) :
Cobs(1) = C(¢) + & avec e~ N (0, ¢?) (20)

ou V' correspond a la loi normale, C(¢) correspond a la concentration du contaminant dans
I’organisme au temps ¢ prédite par le modele selon les équations (14) et (15), et o I’écart-type

de la concentration du contaminant dans 1’organisme.

La concentration observée du métabolite x dans 1’organisme au temps ¢ pendant les

expériences, notée Cops met, (£), suit également une loi normale (Eq. (21)) :

Cobs,metx(t) = Cet, () + &ner  avec gmet ~ N (0, Omer”) (21)

ou Cryee, (t) correspond a la concentration du métabolite x dans I’organisme au temps ¢
prédite par le modele selon 1’équation (19), et ome,x I’écart-type de la concentration du
métabolite x dans I’organisme.

La taille observée des organismes au cours du temps ¢ pendant les expériences, notée

Lobs(?), suit une loi normale (Eq. (22)) :
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Lobs(t) = L(t) + & avec & ~ ]V‘(O, O-Lz) (22)

ou L(?) la taille prédite par le modele de von Bertalanffy au temps ¢ (Eq.(16)), et o, I’écart-

type de la taille de I’organisme.

Représentation graphique

Pour illustrer les liens déterministes et stochastiques entre les différentes variables et
parameétres du modele, des graphiques acycliques orientés (Directed Acyclic Graph-DAG)
sont utilisés. Les données observées (ou covariables) sont représentées par des rectangles,
alors que les variables aléatoires (données a prédire) sont symbolisées par des ellipses. Ce
sont les nceuds du graphe ; les nceuds du méme niveau sont contenus dans un cadre. Les liens
déterministes (ou logiques) correspondent aux fléches pointillées, alors que les liens
stochastiques sont représentés par les fleches pleines. La représentation graphique du modele
le plus complet (Egs. (18) et (19)) avec variables, paramétres, données et liens est présentée

sur la Figure 41.

Définition des priors

Les distributions a priori ont été¢ définies selon les données disponibles dans la
littérature et selon les connaissances disponibles avant les expériences. Le Tableau 12
résume ’ensemble des distributions a priori utilisées pour les différents ajustements des
modeles aux données obtenues au laboratoire. En général, peu d’information étaient
disponibles dans la littérature, une distribution uniforme sur le logarithme décimal (-5,2) a
donc été définie pour la plupart des parameétres cinétiques. Lorsque la distribution marginale
obtenue ¢était proche des limites de la distribution a priori, 'inférence a été de nouveau
réalisée avec une distribution a priori possédant des bornes plus larges (e.g. logio-
unif (20, 2)). Pour les paramétres de précision (o), nous utilisons une distribution a priori
gamma (0.001, 0.001) non informative mais possédant une grande variance, distribution

classiquement utilisée (Lambert et al. 2005, Richards et Chaloupka 2009).
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Figure 41. DAG du mod¢le TK le plus complet avec trois sources de

contamination (feuilles Ci, eau Cy et sédiment Cs), et trois sources d’¢limination

(excrétion. dilution par la croissance et biotransformation).

87

Chapitre 2 : Matériels et méthodes — Mod¢lisation et inférence



Tableau 12. Résumé des distributions a priori.

Contaminant  Organisme Paramétre Prior Source
PCB 153 Chironome ks Logio-normal
(0.113,5) Schuler et al.
ke Logio-normal (2003)
(-0.578,5)
ke Logio-normal
(0.236, 2)
Lo Logio-normal Péry et al.
(0.778, 0.64) (2002)
Linax Logio-normal
(1.056, 0.64)
Radix ks Logio-unif (-5, 2)
ke Logio-unif (=20, 2)
Gammare ki Logio-unif (-5, 2)
ks Logio-unif (-5, 2)
ke Logio-unif (-5, 2)
BDE 99 Radix ks Logio-unif (-5, 2)
ke Logio-unif (20, 2)
Gammare ki Logio-unif (-5, 2)
ks Logio-unif (=5, 2)
ke Logio-unif (=5, 2)
Pyréne Gammare ks Logio-unif (=5, 2)
ke Logio-unif (-5, 2)
km Logio-unif (=5, 2)
Kemet Logio-unif (=5, 2)

Implémentation du modéle : simulations MCMC

Les logiciels JAGS et R (package « rjags ») ont été utilisés pour réaliser I’inférence des

parameétres des modeles, ayant recourt a 1’algorithme échantillonneur de Gibbs.
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Des valeurs initiales sont attribuées pour chaque parameétre du modele pour chacune des
chaines MCMC (n = 3). Par la suite, une phase de chauffe, aussi appelée « burn-in phase »,
est nécessaire pour amorcer les premieres simulations qui ne seront pas prises en compte par
la suite. Pour cela, un nombre d’itérations est défini, pouvant étre augmenté ou diminué en
fonction de la vitesse de convergence de 1’algorithme. Par ailleurs, de par leur construction,
les chaines MCMC sont généralement autocorrélées. Si I’autocorrélation est trop importante,
il est conseillé d’augmenter le nombre d’itérations et la valeur de 1’argument
d’amincissement thin. Cet argument permet de choisir une simulation sur un certain nombre
thin (par exemple, un thin d’une valeur 2 gardera une simulation sur deux, un thin de 10 une
simulation sur dix, etc.), d’ou 'importance d’augmenter paralléelement le nombre d’itérations.
La méthode de Raftery et Lewis (1992) a été utilisée pour calculer le nombre d’itérations n
minimal et I’amincissement thin correspondant pour chacun des modeles testés. Cette
méthode permet de définir une taille efficace (Nmin) suffisante pour estimer correctement la
distribution a posteriori de chacun des parametres, qui est proportionnelle au ratio du nombre

d’itérations et du thin.

Pour vérifier la convergence des chaines MCMC, une représentation graphique peut
tout d’abord étre utilisée pour inspecter visuellement la superposition des trois chaines, et de
leur convergence vers des valeurs communes pour chacun des paramétres. De plus, deux
criteres de convergence seront utilisés : le critere de Gelman et al. (1995) et le critére de
Geweke (1989). Le critére de Gelman et Rubin réalise une comparaison de variance, en
calculant pour chaque paramétre la racine carrée du rapport entre la variance de la
distribution a posteriori marginale par rapport a la variance intra-chaine. Ce critére doit étre
¢gal a 1 pour s’assurer que la variance inter-chaine est négligeable face a la variance intra-
chaine. Le critére de Geweke quant a lui se base sur le test de 1’égalité des moyennes des
valeurs simulées en début et en fin de chaine. Il faut que les valeurs calculées soient

comprises entre -2 et 2 pour s’assurer de la convergence.

Apres convergence, les valeurs simulées dans les trois chaines sont alors assemblées
dans un méme jeu de données, dans lequel un tirage aléatoire de x simulations est effectué
pour alléger les représentations graphiques de la distribution a posteriori jointe. De cette
distribution jointe a posteriori sera issue la distribution marginale pour chacun des
parametres, qui pourra €tre résumée par sa moyenne, médiane, et son intervalle de crédibilité

a 95 %.
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Pertinence des estimations obtenues et comparaison des modéles

L’évaluation de la pertinence des estimations s’est effectuée :

- en comparant les distributions a priori et a posteriori marginales des
parametres. Lorsque la superposition des distributions a priori est plus large que
les distributions a posteriori marginales de chacun des paramétres du modeéle,
cela. montre que les données expérimentales apportent suffisamment
d’information pour estimer précisément les parameétres et ainsi resserrer les lois

a priori ;

- en simulant les prédictions du modele pour visualiser la qualité d’ajustement des

prédictions aux données observées.

Selon le mode de vie de I’espece, le contaminant considéré et le design expérimental,
différentes hypothéses peuvent étre émises sur les voies d’absorption et d’élimination. Ainsi,
pour un méme couple espece/contaminant, plusieurs hypothéses traduites par différents sous-
modeles ont été testées. Afin de comparer les ajustements des sous-modéles testés sur les
mémes données, les valeurs du « Deviance Information Criterion » (DIC) ont été comparées.
Ce critére permet de quantifier la précision de I’estimation des parametres et la pertinence des
prédictions. Le DIC calcule la déviance pénalisée par la complexité du modele (i.e. le nombre
de paramétres). Les sous-modeles ayant les valeurs de DIC les plus faibles sont ceux ayant le
« meilleur » compromis entre leur capacité de prédiction et leur complexité. Dans la
littérature, la différence de DIC pour « choisir » des modéles est controversée : certains
auteurs affirment que deux modéles sont différents a partir d’une différence de 10, d’autre a
partir d’une différence de 5. Le principe de parcimonie a également été appliqué, ce qui a
permis de sélectionner le sous-modele ayant le minimum de parameétres, qui sont suffisant

pour expliquer les données observées.

Les stratégies expérimentales, méthodes d’analyses chimiques, de modélisations et
d’inférences ont été présentées dans ce chapitre. Le modéle générique et son carde
d’inférence sera ajusté en fonction des données expérimentales, c’est-a-dire de 1’espece
testée, du contaminant auquel elle aura été exposée et les différentes sources de

contamination et d’élimination (Tableau 13).
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Tableau 13. Résumé des différentes données collectées et des sous-modéles testés dans les

différentes expériences.

o . Données Equation(s) du modele
Expérience Hypothese .
produites (pour 0 <t <t)
Chironome  Exposition par
) , s dC(v)
exposéau ! . dilaion 6 Gt 5 =k x G-k, T kg) < €O
ar la
PCB 153 P . Lobs(t) .
croissance L(t) = Lmax - (Lmax - LO) X e_ gXt
(Article1) %70
Exposition par
le sédiment, _dC(t) =k, xC,-(k +k,)*xC
. . Cs, Cobs(t), dt — Rs s~ ( e g) (t)
dilution par la L0
. obs
croissance L(t) = Lmgx — (Lmax - LO) X e kg xt
kw =0
Exposition par
I’eau et le dc@ _
- Cuw, Cs, i =k, X Gy, + ks x Cs - (k, + kg) x C(0)
sédiment,
. Cobs(t), Lobs(t)
dilution par la L(t) = Lmax - (Lmax - LO) X e_kg xt
croissance
Radix exposé Exposition par  Cy,pcB 153,
< I’eau Cw,BDE 99 dC(o)
au mélange ’ ’ —— =k xC., -k xC(t
PCB 153/ ks=0 Cobs,pcB 153(t), de v wone ©
Cobs,BDE 99(t)
BDE 99 .
Exposition par  Cs,pcp 153,
le sédi t Cs , dc(e
(Note 1, e sie imen ,BDE 99 © =k, % C, -k, X C(0)
Article 3) kw=0 Cobs,pcB 153(1), dt
Cobs,BDE 99(t)
Exposition par  Cw,pcB 153,
I’eau et le Cw,BDE 99,
adi t Cs , dc(e
sedimen C ,PCB 153 d( ) — kW > CW+ ks x Cs‘ ke x C(t)
s,BDE 99, t

Cobs,pcB 153(t),
Cobs,BDE 99(t)
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Données

Equation(s) du modéle

Expérience  Hypotheése .
produites (pour 0 <t <t)
Gammare  Exposition par dCp; (1)
] l’eapu P Cwet, Cwe2, dt =ky*Cy g1 - ke Cgy (1)
expose au Cobs El(t)
El:ksetki=0 A dCgs(0)
PCB 153 E2: ks ot k] =0 CObS,EZ(t) dt = kWXCW,EZ - keXCEQ(t)
(Article 1) gy osition par
les feuilles dCp; (1)
Fl:keotky=0 Cien Ciez, T kixCy g1 - ke Cgi (1)
E2:ketky=0 CosE(0; dCp, (1)
CObS,EZ(t) T = kl X CI,EZ - ke X CEZ(t)
Exposition par  Cye1, Cs,
les feuilles Cobs,e1(t), dCg () KX C K xC
= - X
(E1) oule Cobs,E2(t) dt 1 Chpr = ke Ca (0
sédiment (E2) dCp,(0)
El:ksetkw=0 l it = kyxCs - k,xCg(t)
E2 :kietkw=0
Exposition par  Cyk1, CiE2, Gs,
les feuilles Cobs,E1(1), (dCpy ()
(E1) ou le Cobs,E2(t) { i ki< C g1 - kex Cpy(0)
sédiment et les
. dCp,(t
feullles (EZ) %() = kSXCS + kIXCI,EZ - kex CEZ(t)
El:ksetkw=0
E2:kw=0
Exposition par  Cyk1, CiE, dCg; (0)
I’eau et les Cwt, CwE2, a - KwxCupr +kXCrpp - kexCpi (0
feuilles Cobs,E1(1),
El:ks=0 cos t |4Ce O _
cKs= obs,E2(t) T ky*Cy g2 + kX Cy gz - ke X Cpa(t)
E2:ks=0
Exposition par  Cs, Cie1,
I’eau et les Cw.k1, Cw,E2, (dCry(0)
feuilles (E1) ou  Cobs,1(t), | =k, *xCyp1 + kxCpp; - kexCpy (1)
1 1 C ) { at 1
par ’eau et le obs,E2
sédiment —dCEZ(t) = k
i ky%Cy g2 + kX C - ko X Cpo(t)
El: ks =0
E2:ki=0
Exposition par s, CiE1, CiEz,
| ee%u et les CwEel, Cwprz, (dCpy(0)
feuilles (E1) ou  Cops,e1(t), ol kyxCy g1 + kX C g - ke X Cry(0)
par I’eau, le Cobs,E2(1)
- dCpy(0)
sédiment et les l ol ky*Cy 2 + ks Cs+k X C g2 - ke X Cpo(1)

feuilles
El:ks=0
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Données

Equation(s) du modéle

Expérience  Hypotheése .
produites (pour 0 <t <t)
Gammare Exposition par  Ciki, G,
< les feuilles Cobs,E1(t) (dCpg (1)
exposé au ’ EIN) _ _
(E1) ou le Cons p2(t) - Kix G-k x Cp(0)
BDE 99 L
sédiment (E2) dCp,(0)
. - =k x Cs-k, x Cpo(t
(Article 3) El:ksetkw=0 k dt S s e EZ( )
E2 :kietkw=0
Chironome  Exposition par  Cs, Cobs(t),
2 s le sédiment, Lobs(t) dC(t)
exposé a — - -
dilution par la de ks> Cs (ke - kg ) * €O
PHBCD croissance
kw = 0 L(t) = Liax — (Lmax — Lo) X e kg Xt
(Article 3) "
Gammare Exposition par  G;,
exposé a le sédiment Cobs,yHBCD (1), aci
kw =0 —
I’SHBCD — ~ kX Go-kx C(0)
(Article 3)
iti s dCp; (t
Gammare FprOSlFlllon par  Cie1, Gs, £1(0) = <Gy - (k )X Gt (0
exposé au es feuilles Cobs,E1(1), dt
N (E1l) oule Cobs,E2(t), dCperr1 ()
pyrene sédiment (E2) Cobs,met,E1(t), dt = KX C1(6) = K e Cer 1 (0)
kw=0 Cobs,me t
(Note 2) bs,met E2(() dCg, (0)
dt = ksxcs - (ke+km)XCE2 (t)
dCrere2(0)
— o = K Ca(6) < Ky * Gz ()
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Chapitre 3 : Cadre Bayésien pour estimer les
parametres d'un modele TK générique par les
invertébrés benthiques: preuve de concept avec
le PCB 153

3.1 OBJECTIF

L’objectif de ce chapitre est de proposer un cadre d’inférence Bayésienne pour estimer
simultanément tous les parameétres d’un modéle TK chez plusieurs especes d’invertébrés.
Pour cela, des cinétiques d’accumulation et d’élimination du PCB 153 chez les deux
invertébrés C. riparius et G. fossarum ont été réalisées au laboratoire. Les résultats sont
présentés dans 1’article Ratier et al. (2019) qui constitue ce chapitre : “A Bayesian framework
for estimating parameters of a generic toxicokinetic model for the bioaccumulation of
organic chemicals by benthic invertebrates: Proof of concept with PCB 153 and two
freshwater species”, publi¢ dans Ecotoxicology and Environnemental Safety. Les
informations supplémentaires associées a 1’article sont présentées a la suite de 1’article. Des
résultats complémentaires ont également été ajoutés en fin de chapitre (Note 1), présentant
I’applicabilité¢ de ce cadre de modélisation et d’inférence a une autre espeéce d’invertébrés :

Radix auricularia.
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* A generic TK model in a Bayesian framework was proposed
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Abstract

Toxicokinetic (TK) models are relevant and widely used to predict chemical
concentrations in biological organisms. The importance of dietary uptake for aquatic
invertebrates has been increasingly assessed in recent years. However, the model
parameters are estimated on limited specific laboratory data sets that are bounded
by several uncertainties. The aim of this study was to implement a Bayesian
framework for simultaneously estimating the parameters of a generic TK model for
benthic invertebrate species from all data collected. We illustrate our approach on
the bioaccumulation of PCB153 by two species with different life traits and therefore
exposure routes: Chironomus riparius larvae exposed to spiked sediment for 7 days
and Gammarus fossarum exposed to spiked sediment and/or leaves for 7 days and
then transferred to a clean media for 7 more days. The TK models assuming first-
order kinetics were fitted to the data using Bayesian inference. The median model
predictions and their 95% credibility intervals showed that the model fit the data well.
From a methodological point of view, this paper illustrates that simultaneously
estimating all model parameters from all available data by Bayesian inference, while
considering the correlation between parameters and different types of data, is a real
added value for TK modeling. Moreover, we demonstrated the ability of a generic TK
model considering uptake and elimination routes as modules to add according to the
availability of the data measured. From an ecotoxicological point of view, we show
differences in PCB153 bioaccumulation between chironomids and gammarids,
explained by the different life traits of these two organisms.

Keywords: Bioaccumulation — Benthic invertebrates — PCB153 — Bayesian

inference — Toxicokinetic model
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1. Introduction

In environmental risk assessment (ERA), models based on toxicokinetic (TK)
approaches are widely recognized as providing diagnostics (models for
understanding) and prognostics (models for prediction), sometimes used by
decision-makers (e.g., Pavan, 2006; EPA, 2006; IPCS, 2010). TK models are
relevant and widely used to predict chemical concentrations in biological organisms
from those to which they are exposed in their environment. This process, also called
bioaccumulation, depends on environmental conditions (temperature, light, food
availability), contaminant properties (octanol-water partition coefficient, water
solubility, dissociation and volatilization, sorption in sediment) (Mamy, 2015) and
biological characteristics of the species (life traits, diet, lifecycle). TK models
describe the process of bioaccumulation as the net balance between the uptake of
contaminants from different sources (water, diet) and their elimination by different
processes (excretion, growth and/or biotransformation) (MacKay and Fraser, 2000).
Different TK models have been proposed, such as compartmental models and
physiologically based toxicokinetic (PBTK) models (Grech, 2017; Landrum, 1992).
Compartmental models describe toxicant fluxes between compartments, which may
or may not have a physiologic or anatomic meaning. A PBTK model subdivides the
body into compartments representing real tissues or organs connected through a
fluid, wusually blood (Bois and Brochot, 2016). For aquatic invertebrates,
compartmental models were originally developed for metals and then for some
organic contaminants where the organism is often considered as a single
compartment.

For soluble contaminants, it is usually assumed that the water column is the

main exposure and uptake route. Nevertheless, dietary uptake is of greater
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importance for hydrophobic contaminants due to their high adsorption on organic
matter or food (GrossSorokin, 2003). Moreover, it has been shown for several
aquatic invertebrates, such as the insect Chironomus riparius, that exposure to
sediment cannot be ignored (Leppanen and Kukkonen, 1998; Sidney, 2016). The
importance of dietary uptake for aquatic invertebrates has been increasingly
assessed in recent years (Ashauer 2010, Carrasco-Navarro, 2015; Englert, 2017,
Miller, 2017; Rosch, 2017). Chironomus sp. and Gammarus sp. are freshwater
invertebrates widely used in ecotoxicology, due to their widespread presence
throughout the Northern hemisphere and their capacity to accumulate various
organic and inorganic contaminants (Amiard, 1987; Ashauer, 2012; Bertin, 2014,
Lebrun, 2011; Lopez-Doval, 2012; Lydy, 1999). These organisms are also an
important food source for fish, amphibians and birds (Macneil, 1999), hence the
transfer of contaminants within the aquatic food web.

Nowadays, TK model parameters are often determined from short-term
exposures of organisms under controlled laboratory conditions (Ashauer, 2010).
OECD Guideline 315 (OECD, 2008) suggests two methods to estimate the uptake
and elimination rates. The most frequently used sequential method estimates the
elimination rate using nonlinear regression depuration data which is then fixed to
estimate the uptake rate with the uptake data. As elimination also occurs during the
accumulation phase, separately estimating parameters that are linked does not allow
taking into account their correlation on uncertainty. However, the precision of
parameter estimates is a relevant point to strengthen environmental assessments
(Lin, 2004; Richards and Chaloupka, 2009). The simultaneous method estimates
both the uptake and elimination rates together, and is considered a potentially more

reliable and more realistic model. Only recent studies (Ashauer, 2010; Miller, 2016,
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2017) have applied simultaneous methods for parameter approximation. Sequential
or simultaneous methods can be deployed in a frequentist or Bayesian approach.
Apart from the problem of the correlation between all the model’'s parameters, the
frequentist approach (sequential or simultaneous) cannot simultaneously use
different kinds of data (e.g., bioaccumulation and growth data) to estimate common
parameters. Bayesian inference bypasses these limits by estimating all model
parameters from all kinds of data (Gelman, 1995) and thus provides a more
comprehensive approach and a better quantification of uncertainty in parameter
estimates as well as a better consideration of variability in model predictions
(Bernillon and Bois, 2000). The application of Bayesian inference to TK models in
aquatic invertebrates remains limited (Lin, 2004).

The aim of this study was to propose a Bayesian framework to simultaneously
estimate all the parameters of a generic TK model from uptake and elimination data
together. As a first development step, we applied this concept to two aquatic
invertebrate species. The resulting joint posterior distribution giving the probability
distribution of all parameters together will enable a more accurate assessment of
uncertainty around estimates and thus TK model predictions. We illustrate our
approach with the bioaccumulation of the well-known contaminant PCB153 by two
freshwater benthic invertebrate species with different life traits: the diptera C. riparius

and the amphipod crustacean Gammarus fossarum.

2. Model

2.1 Generic TK model
A first-order kinetic bioaccumulation model that accounts for different uptake

pathways and elimination processes can be expressed as follows (Eq. (1)):

dc® _
d

X1 (kixCi(t) -Zle(ijc(t)) (1)
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where C(f) is the contaminant concentration at time t (days) in the whole organism
(ng gorg! where the mass of the organism is expressed in wet weight (ww)), n is the
number of contamination sources, k; the uptake rate from the contamination source J,
Ci(t) the contaminant concentration in the contamination source i at time t (days), p
the number of elimination processes and k; the elimination rate related to process j.

If we consider that C(f) are constant over time, Eq. (1) can be analytically integrated

by distinguishing uptake (Eq. (2)) from elimination phases (Eq. (3)):

( (3P k:)x
Zi1(kix ) —?ﬂ(kixc")) X e (of-1k) forO<t<t (2)
C

= == + -
C(t) Zf:1 kj <CO Z]['):I kj

n R _ P N x(t- U_ X _ p ) x
IKC(t): Zis kixC) - e (Zj:1 kj) (o) 4 (CO' %ﬂ) X e (Zj:1 kj) Y fort> t. (3)

Zlekj j=1"
where Cy is the contaminant concentration in the whole organism at the beginning of

exposure (ng gorg’') and £, the time at the end of the uptake phase (days).

2.2 Application of the model to the two species studied
2.2.1 Chironomids

For chironomids, we consider that the exposure sources are water
(respiration) and sediment (ingestion), while elimination occurs due to excretion and

growth dilution; Eq. (1) can thus be rewritten as follows (Eq. (4)):

dc(o
— o =k xCy ko xCy (ketk, ) *C(0 (4)

where kw is the uptake rate from the water (L gorg' d'), Cw the contaminant
concentration in water (ng L), ks the uptake rate from the sediment (gsed gorg™? d'),
Cs the contaminant concentration in sediment (ng gsed! dw), ke the elimination rate
(d") and kg the growth rate (d).

The chironomid growth rate is obtained from the von Bertalanffy growth
equation (Eq. (5)), one of the most widely used models for describing the growth of

benthic invertebrates (von Bertalanffy, 1938; K. Nakamura, 1973):

102 Chapitre 3 : Cadre Bayésien pour estimer les paramétres d'un modéle TK générique par les invertébrés
benthiques: preuve de concept avec le PCB 153 — Article 1



L(t) = Linax~ (L, -Lo)xea >0 (5)

where L(t) is the chironomid size (mm) at time t (d), Lmax is the asymptotic size (mm),
Lo is the size at birth (mm) and kg is the growth rate (d').

Given that, for highly hydrophobic compounds, contamination from water

could be restricted, a sub-model considering sediment as the only contamination

source was also fitted:

1O _y xc -(k_+kg)*C(t) (6)
dt ST s Ve T8

2.2.2 Gammarids

Gammarids feed on detritus such as litter (Forrow and Maltby, 2000). As a
consequence, exposure to chemicals could occur from water, litter (leaves) and
sediment consumption, since sediment particles deposit on the surface of leaves
when gammarids forage (Bertin, 2016). Furthermore, we assumed that gammarids
would not grow during the experiment, as shown by Galic and Forbes (2017), for the

adult size considered here. As a result, Eq. (1) can be rewritten as follows (Eq. (7)):

dc()
T = kwxcw—'—ksX(:s—'—klXCl'keXc(t) (7)

where ki is the uptake rate from the leaves (ng gorg' d') and Ci the contaminant

concentration in leaves (ng g™).

3. Materials and methods

3.1 Chemicals, reagents and quality control

Solid 2,2', 4,4, 5,5 hexachlorobiphenyl (PCB153) was purchased from
Sigma-Aldrich (St Quentin-Fallavier, France). A working solution was prepared in
acetone at 1.01 g L' for the contamination of sediment and leaves. The native

SRM2262 solution and the internal standard PCB198 (99%) used for the
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quantification of PCB153 were provided by LGC Promochem (NIST) and Ultra
Scientific, respectively. Native PCB153 recovery was determined using spiked
samples for water (89 + 1%), technical sand (75 £ 11%), sediment (NIST SRM1941b
Organics in Marine Sediment, 64 + 8%) and fish (NIST SRM 1947 Lake Michigan
Fish Tissue, 65 * 12%) reference materials. The limit of detection (LoD) was
determined as the concentration with a signal-to-noise ratio of 3 (LoD = 0.003 ng L
for water, between 0.003 and 0.040 ng g' dw for sediment, leaves and organisms).
Replicate procedural blanks (n = 13) were analyzed for each series of samples
where the PCB153 concentration was always below the LoD.
3.2. Matrix spiking

3.2.1 Sediment spiking

In January and March 2017, 60 L of natural sediment was collected from a
watercourse in the Miribel-Jonage nature park (Vaulx-en-Velin, eastern central
France near Lyon, 4°59'27"E and 45°47'55"N for the chironomid experiment and
5°00'51"E and 45°79'71"N for the gammarid experiment). The sediment was
collected using a manual dredger, sieved at 2 mm, pooled in a polypropylene (PP)
jar, and stored at 4 £ 2 °C until they were used. For chironomid and gammarid
experiments, respectively, the sediment was characterized by a water content of
67.9 and 51.0%, a particulate organic carbon content of 11.9 and 2.87% on dry
weight matter, and 0.370 and 0.250% particulate nitrogen content. The sediment
was homogenized and mixed with mechanical action (paint propeller connected to
an electric drill) for 20 min.

Then 1.2 L of sediment was added in 20 and nine Pyrex bottles (2 L) for the
chironomid and gammarid experiments, respectively. Each bottle was spiked with a

solution of PCB153 in an acetone carrier at a nominal concentration of 100 and
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50 ng g dry weight (dw) for chironomid and gammarid experiments, respectively.
The amount of carrier added to the sediment was minimal (0.07 and 0.08 pL/gsed for
chironomid and gammarid experiments, respectively). Then each bottle was rotated
for 24 h (chironomids) to 72 h (gammarids) at 15 revolutions per minute (rpm) at
room temperature (21 °C). After 48 h storage at 4 °C, contaminated sediment in
each bottle was transferred in a polypropylene jar and homogenized and restless
with mechanical action for 20 min before being added to aquaria.

3.2.2 Leaf spiking

Alder leaves (Alnus glutinosa) were collected in November 2016 and stored in
plastic boxes. Prior to exposing gammarids to PCB153, the alder leaves were placed
in a bucket filled with several liters of ground water for 7 days at 21 °C. The water
was renewed every 2 days to remove the exudates from the leaves. Several batches
of 5 gaw leaves were placed in Pyrex bottles (2 L) containing 1 L of groundwater and
were spiked at a nominal concentration of wet weight basis 50 ngpca153 kg "ieaf,ww With
a solution of 5 yg L' of PCB153 in acetone. These batches were rotated for 72 h at
10 rpm at room temperature (21 °C). Then leaves were rinsed with ground water for
3 days in Pyrex bottles before being placed in aquaria.

3.3 Organism exposure to PCB153

3.3.1 Chironomid exposure

A total of seven aquaria (38-20-24.5 cm in polystyrene) were prepared with
3 L of homogenized spiked sediment and 15 L of groundwater. Each aquarium was
allowed to settle for 10 days before introducing the chironomids. A control aquarium
was prepared in the same way with reagent control sediment (Fig. S1).

Benthic invertebrate C. riparius were obtained from laboratory cultures carried

out according to standard methods (OECD, 2004; AFNOR, 2010). A total of 400
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fourth-instar larvae (7-day-old larvae post-hatching, L4) were added to each
aquarium. Chironomids were exposed to spiked sediment for 7 days at 21 £ 0.2 °C in
aerated and static water. A 16:8-h light:dark cycle was maintained throughout the
experiment. Larvae were fed every day with 400 mg commercial food Tetramin® per
aquarium. The water quality parameters were monitored and are presented in Annex
S1. Chironomid survival, length and wet weight were determined at each sampling
time. To determine the total length, ten larvae were photographed using an IEEE
1394 Digital CCD camera (F2, FOculus, Germany) mounted on an Olympus BX51
light and SZX12 stereo zoom microscopes at low magnifications. The mean lengths
were determined using digital image analysis software (SigmaScan Pro software).

3.3.2 Gammarid exposure

Three weeks before the start of the experiment, about 3,000 male gammarids
were collected with a hand net at a reference site (Saint-Maurice de Rémens,
France, 5°26'22"E - 45°95'79"N). Gammarids were brought to the laboratory and
acclimated 3 weeks in aquaria with continuously renewed groundwater under
constant aeration, a 16:8-h light:dark photoperiod was maintained and the
temperature was kept at 12 °C. Organisms were fed ad libitum with alder leaves.
Only male gammarids (11.4 £ 0.9 mm) were selected, in order to eliminate potential
biases due to neonate release by females.

Gammarid experiments were composed of two phases: uptake and
elimination. For the uptake phase, different exposure routes were tested: gammarids
were exposed to spiked leaves (E1 condition) or to spiked sediment (E2 condition)
for 7 days at 12 £ 0.2 °C under a 16:8-h light:dark cycle maintained throughout the
experiment. A third condition (E3) was tested, similar to E2 but without organisms, in

order to determine whether there was a contamination transfer from sediment to
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leaves (Fig. S1). The overlying water was renewed daily under constant aeration. A
control aquarium for E2 was prepared with homogenized reagent sediment (0.08 pL
of acetone/gsed).

At the beginning of the experiment, 300 individuals were added per aquarium
(test and control). Gammarids exposed to the contaminated leaves (E1) were
distributed in three aquariums each containing 15 L of groundwater and one batch of
previously spiked leaves per aquarium. Organisms exposed to spiked sediment (E2)
were distributed in three aquariums each containing 3 L of spiked sediment, 15 L of
groundwater and one batch of previously clean re-hydrated leaves. After 7 days of
exposure, gammarid survival for each condition was determined and the organisms
were transferred to a clean medium: 270 organisms per aquarium with groundwater
for the E1 condition or with clean sediment and groundwater for the E2 condition.
During depuration, gammarids were fed with clean leaves (5 g dw). The water quality
parameters were monitored and are presented in Annex S1. Gammarid survival,
length and wet weight were determined at the end of the uptake and elimination
phases.
3.4 Sample collection

The overlying water (OW) was sampled in 1-L polyethylene (PE) bottles.
Subsamples from sediment were deposited in 180-mL PE tubes. Organisms were
collected in 50-mL Falcon® tubes. Every day, chironomids were collected by sieving
sediment at 500 um. The OW and sediment samples were collected at days 0, 4 and
7. The OW, sediment and organism control samples were collected at days 0 and 7.
Atdays 0,1, 2,4,7, 8,9, 11 and 14, 90 gammarids were collected for each condition
(E1 and E2). The OW, sediment, leaf and organism control samples were collected

at days 0, 7 and 14. All samples were stored at —21°C and lyophilized at -65°C
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(Christ-Alpha 1-4LD, Bioblock Scientific) under a pressure of 0.050 mbar for 48 h for
organisms, 72 h for leaves and 7 days for sediment.
3.5 PCB153 analyses

Water samples were filtered using 47 mm GF/F glass microfiber filters
(Whatman®), and approximately 10 mL of filtered samples were extracted using a
SPME procedure. Approximately 0.5 g of sediment samples and 0.2 g of leaves and
organisms were extracted by microwave-assisted extraction (Milestone SRL,
Sorisole, Italy) with 12 mL of DCM at 80 °C for 15 min. The extracts were filtered,
concentrated under nitrogen flow at 40 °C and cleaned up on columns containing
activated copper and acidified silica gel (40% H2SO4 w/w) previously conditioned
with 5 mL of pentane; after extract loading, PCB153 was eluted with three times 5
mL of a pentane/DCM (90/10, v/v). The eluate was further concentrated, solvent
exchanged to isooctane and taken to a final volume of 100 L.

PCB153 was analyzed wusing 6890N Agilent Technologies gas
chromatography (Massy, France) connected to an electron capture detector (ECD).
Analytes were injected (1 pL) in pulsed splitless mode and separated with a J&W
HP-5MS column (5% phenyl — 95% methylpolysiloxane; 60 m x 0.25 mm x 0.1 ym).
Helium (vector gas, 1.3 mL min-') and nitrogen (auxiliary gas, 60.0 mL min'') were
used. The injector temperature was set at 280 °C and the detector temperature at
300 °C. The kiln temperature program was: 90 °C for 2 min (80 °C for water
samples), 15 °C min' to 178 °C (20 °C min™' to 190°C), 2 °C min' to 230 °C
(210 °C), 30 °C min™' (15 °C min") to 300 °C, 300 °C for 3.8 min (5 min). PCB153
was quantified relative to internal standard (PCB198, 9.6-11.8 ng).

3.6 Data analysis

Significant differences were considered according to the Wilcoxon test with an
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a risk of 5%. Graphical representations were made with the statistical software R

(version 3.3.3, R Core Team, 2017).

4. Link between model and data: Bayesian inference

4.1. Stochasticity

For both chironomids and gammarids, we assumed a gaussian distribution of
the contaminant concentration in the organism:

Cobs(t)~N(C(t), 1/0?) (8)
where N stands for the Normal law, Cobs(t) corresponds to the contaminant
concentration in the organism at time t measured during the experiments, C(t) is the
contaminant concentration at time t predicted by the model and ¢ is the standard
deviation of contaminant concentration in the organism.

For chironomid size, we also assumed a normal distribution:
Lobs(H)~N(L(t), 1/01’) 9)
where Lobs(t) is the length measured at time t during the experiments, L(t) is the
length predicted by the von Bertalanffy model at time t, and oL is the standard

deviation of organism size.

4.2. Graphical representation

Figure 1 represents the directed acyclic graphs (DAGs) for generic (a)
chironomids (b) and gammarids (c), which symbolize the deterministic links between
parameters and variables for the complete generic (Eq. (1)), chironomids (Eq. (4))
and gammarids (Eqg. (7)) models and the stochastic links between the observed and

predicted data.
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4.3. Definition of priors

Before conducting an experimental study, a prior distribution is defined for
each parameter according to information available from the literature and/or previous
experiments. Depending on the source and the conditions that the information
comes from, informative, semi-informative or noninformative prior distribution can be
used. If a parameter was already estimated in previous studies or if previous data
are available, a normal prior distribution can be used (with the mean value estimated
and the precision with a standard deviation twice the value estimated to take into
account the potential differences in experimental conditions). However, if no
information is available but an order of magnitude is (positive only, for example), it is
possible to apply a weakly informative prior, as a uniform distribution. If any
information is available on the order of magnitude of a parameter, its prior can be
defined on the decimal logarithm scale in order to give the same probability to lower
or higher estimates. For variance parameters, we use a noninformative (0.001,
0.001) gamma prior, as is usually done (Lambert, 2005; Richards and Chaloupka,
2009).

For chironomids, priors were defined from the values given by Schuler et al.
(2003) where Chironomus tentans were exposed to PCB153-spiked sediment. They
found a mean ks value of 0.054 gsed. gorg”'.h"! and a mean ke value of 0.011 h-'. We
thus assumed a logio-normal (0.113, 5) prior for ks (in gsed gorg' d') and a log1o-
normal (-0.578, 5) prior for ke (in d'). For kw, we assumed a logo-uniform (-5, 2)
prior. We used a logio-normal (0.236, 2) prior for kg (in d') according to Péry et al.
(2002), corresponding to a growth rate of 1.72 d'. Priors for Lo and Lmax were
assumed to follow logio-normal distributions and were set, respectively, at (0.778,

0.64; in days) corresponding to an initial size of 6 mm, and (1.056, 0.64; in days)
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corresponding to a mean limit size of 11.4 mm (Péry, 2002). We assumed a non-
informative (0.001, 0.001) gamma prior for the precision.

For gammarids, little information was available in the literature. As a
consequence, we used a non-informative (-5, 2) log1o-uniform prior for uptake and
elimination rate constants (ks, ki, kw, ke). We also assumed a non-informative (0.001,
0.001) gamma prior for precision.

4.4. Implementation of the model — MCMC simulations

Model computation was performed with JAGS and R software (R Core Team,
2017; Plummer, 2016). The models were fitted to bioaccumulation data using
Bayesian inference via Markov Chain Monte Carlo (MCMC) sampling. For each
model tested, we started by running a short sampling (5,000 iterations after a burn-in
phase of 10,000 iterations) using the Raftery and Lewis (1992) method to set the
necessary thinning and number of iterations to reach an accurate estimation of each
model parameter.

For chironomids, MCMC sampling was based on 150,000 iterations for three
chains after discarding the first 5,000 iterations. Samples from every 40" iteration
were stored to reduce autocorrelation. For gammarids, 26,000 iterations were done
after discarding the first 10,000 iterations. Samples from every seventh iteration were
stored to reduce autocorrelation in the sample.

To monitor the convergence of the chains, we used a visual inspection as well
as the Gelman criterion (Gelman, 1995). The R codes are available in supporting
information (Annex S2).

4.5. Posterior distributions and relevance of model predictions

From the joint posterior distribution, we can obtain the marginal posterior

distribution for each parameter, which can be summarized by the mean or median
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and standard deviation. The accuracy of model parameter estimation can be
visualized by comparing prior and posterior distributions: a thin posterior distribution
reflects that the data contributed enough information to precisely estimate
parameters.

To check the relevance of model predictions, we represent, for each
experiment, observed data superimposed on the model simulated with the median of
the posterior distribution for each parameter and the 95% credibility band of the
predicted data considering parameter uncertainties and stochasticity. To obtain the
95% credibility band, the predicted data were simulated with the model for each
MCMC iteration and the stochastic model considered for observed data (Egs. (8) and
(9))-

4.6. Model comparisons

Several hypotheses were considered and tested for chironomids (Egs. (4) and
(6)) and for gammarids (Table S1) according to the experimental data available. To
compare the different sub-models fitted, we analyzed the precision of each
parameter estimation and the relevance of model predictions through the deviance
information criterion (DIC), a Bayesian measurement that weighs the quality of
model fit with its complexity. Sub-models with lower DIC values are expected to
effectively balance between predictive capacity and complexity 358 (Spiegelhalter,
2002). For Bayesian inference, JAGS 4.2.0 for Windows and the rjags package for R

software were used.
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5. Results

5.1. Chironomus riparius

5.1.1. Sediment, water and chironomid contamination

The PCB153 concentrations in control and spiked sediment at day 0 were,
respectively, 1.01 £ 0.25 and 83.3 * 20.8 ng gsed' versus 100 ng gsed! (dw)
expected. At the end of the experiment, the PCB153 concentration in spiked
sediment was 89.6 + 22.4 ng gsed”! (dw). No significant difference was observed for
the concentrations in the sediment monitored during the experiment (p-
value = 0.333).

At the beginning of the experiment, the PCB153 concentrations in water were
0.077 + 0.009 ng L' and 0.230 + 0.025 ng L' in the control and exposed aquaria,
respectively, while they were 0.259 + 0.028 ng L' and 3.85 *+ 0.420 ng L,
respectively, at the end of the experiment.
PCB153 concentrations in C. riparius exposed to spiked sediment increased from
0.089 + 0.031 to 142 + 50.0 ng gorg™! in 7 days.

5.1.2. Chironomid survival and growth

An acceptable survival rate was observed during the experiment for the test
condition (88%) and for the control (76%). No adverse effect of spiked sediment on
chironomid growth was observed (p-value = 0.248).

5.1.3. Parameter estimates

Two models were fitted to uptake data: Equation (4), which considers water
and sediment exposure routes, and Equation (6), which considers sediment only.
Similar marginal posterior distributions were obtained for each parameter with both

models (Table S2, Fig. S2). Since the DICs for both models were similar (87.66 for
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Eq. (4) and 87.71 for Eqg. (6)), we selected the most parsimonious one (with the
fewest parameters), Eq. (6), which accounts for exposure from sediment only.

The inference process quickly converged, and thin posterior distributions were
obtained for each parameter, meaning that data contribute sufficient information to
accurately estimate model parameters (Fig. S2). Median values and 95% credibility
intervals for each parameter were estimated and are summarized in Table 1.

5.1.4. Model predictions

The model predictions fit the bioaccumulation and growth data well (Fig. 2).
For bioaccumulation (Fig. 2a), two of the eight measurements were outside the 95%
credibility band of the predicted data, and for growth 23 of the 80 measurements
(Fig. 2b).

5.2. Gammarus fossarum

5.2.1. Leaf, sediment, water and gammarid contamination

PCB153 concentrations in the different matrices (water, leaves and sediment)
are summarized in Table 2. There was no difference among PCB153 concentrations
in sediment throughout the exposure phase (p-value = 0.939). Leaves added to
spiked sediment without gammarids (E3 condition) were significantly less
contaminated than leaves in spiked sediment with gammarids (E2 condition) (p-
value = 0.042).

As shown in Figure 3, we obtained similar PCB153 concentrations in
gammarids over time for the two conditions tested (E1 and E2). PCB153
concentrations in G. fossarum exposed to spiked leaves (E1) and sediment (E2)
increased from an initial concentration of 0.320 + 0.110 to 10.9 + 3.80 and

11.2 £ 3.93 ng gorg!, respectively, at the end of uptake phase. When gammarids
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were transferred into a clean media, the E1 and E2 PCB153 concentration in the
organisms decreased to 4.71 + 1.65 and 6.41 + 2.24 ng gorg”' respectively, at day 14.

5.2.2. Growth and survival

High survival rates were observed during the experiments. Survival after
uptake and elimination periods were, respectively, 93 and 91% in control aquaria, 96
and 97% for E1 and 96 and 94% for E2.
5.2.3. Model parameters

Several models were fitted according to the exposure routes considered
(Table S1). The models with similar lowest DIC values were those corresponding to
hypotheses #3, 4, 6 and 7 in Table S1 (DIC values are reported in Table S2 in the
Sl). Similar model parameter estimations and marginal posterior distributions for
each parameter were obtained for hypotheses #3, 4 and 6 (Table S2, Fig. S3).
However, when the water exposure route was considered (hypothesis #7), marginal
posterior distributions displayed two peaks for uptake rate constants ki and ks (Fig.
S3), and the median values estimated for ki and ks considerably decreased (Table
S2). We concluded accordingly that considering water as a contamination source did
not contribute relevant information to accurately estimate model parameters. This
conclusion is consistent with the fact that PCB153 concentrations measured in
leaves and sediment were around 10,000 times higher than the concentration in
water, in accordance with the hydrophobic character of this substance.
Consequently, the model corresponding to hypothesis #6 was also eliminated.
Between hypotheses #3 and 4, both considering contamination from leaves and
sediment, we decided to keep the model corresponding to hypothesis #3. Indeed,
this model is simpler than the one corresponding to hypothesis #4, in that it ignores

that PCB153 transfers from sediment to leaves, while DICs are similar.
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The inference process for the gammarid model corresponding to hypothesis
#3 quickly converged, and thin posterior distributions were obtained for all
parameters (Fig. S3). Median values and 95% credibility intervals for each parameter
were estimated and are summarized in Table 1. The median estimation of ks was
around five times higher than that of ki.

5.2.4. Model predictions
The model predictions fit well with uptake and elimination data (Fig. 3). For
bioaccumulation in the E1 condition, two of the 11 measurements were out the 95%
credibility band of the predicted data, and two of the 10 measures for the E2

condition.

6. Discussion

6.1. Robustness of Bayesian inference

We used Bayesian inference to simultaneously estimate all the model
parameters together to enable a more accurate assessment of uncertainty around
model predictions. One of the major advantages of the Bayesian analysis is the
possibility of using data from different experiments simultaneously and even different
types of data (e.g., uptake and elimination data, or bioaccumulation and growth data)
to estimate parameters common to the different models. This was illustrated here by
estimating the elimination rate from uptake and elimination data for gammarids (Fig.
3, Table 1), as well as by estimating the chironomid growth rate from
bioaccumulation and growth data (Fig. 2, Table 1).

To evaluate the model performance, we used four criteria: (/) marginal

posterior distributions for each model parameter, which generally provides more
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information compared to prior distributions; (i/) goodness of fit to experimental data;
(ifi) DIC value; and (iv) the principle of parsimony.

For both chironomid and gammarid models, thin posterior distributions were
obtained, meaning that data provided enough information to estimate parameters
precisely (Fig. S2-a and S3-a). The simultaneous estimate of model parameters
assesses the uncertainty on parameters considering the correlation between them.
This is an improvement compared to the common approach in TK modeling, where
model parameters are often estimated sequentially, without accounting for
autocorrelation or confounding factors. The existing knowledge on parameter values
derived from the literature can also be accounted for, through the definition of prior
distributions, which is not the case in the common approaches. Moreover, in the
common framework it is not easy to consider the overall uncertainty of predictions,
as recommended in the context of environmental risk assessments (Lin, 2004).

For both species, model predictions fit well with experimental data. The
measurements out the 95% credibility band of the predicted data for both species
could indeed be due to the low number of data points and their proximity. For
chironomids, Schuler et al. (2003) obtained a ks mean value of
1.30 £ 0.014 gsed gorg' d”', and a ke mean value of 0.264 + 0.006 d' for Chironomus
tentans exposed to PCB153-spiked sediment. Here, we obtained lower values,
especially for ks. This could hypothetically be due to (i) the difference between the
species tested, (ii) the difference in experimental conditions (shorter exposure
duration and lower sediment concentration in Schuler et al. (2003)) and (iii) growth
dilution, which was ignored in Schuler et al. (2003). The literature had demonstrated
the importance of considering the growth rate for fourth-instar larvae of chironomids

(Péry, 2002; Bertin, 2014). In the present study we estimated this model parameter
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at kg = 0.123 [0.029-0.356]d""; in the literature, the values vary between 0.355 and
1.72 (Péry, 2002; Bertin, 2014). Furthermore, Watts and Pascoe (2000) observed
that fourth-instar larvae of C. tentans were much larger than those of C. riparius. To
our knowledge, this study is the first reporting the bioaccumulation of PCB153 from
several potential food sources for gammarids. Previous studies with gammarids
examined PCB uptake from water exposure (Sanders and Chandler, 1972; Lynch
and Johnson, 1982), whereas accumulation through diet remains unexplored
(Pinkney, 1985).

Statistical model selection is commonly based on the parsimony principle, by
which hypotheses should be kept as simple as possible. The idea is that by adding
parameters to a model we could improve the fit to some degree, but at the same
time parameter estimates worsen because there is less information available per
parameter. In addition, the computations typically require more time by adding
parameters. In this study, we applied this principle when similar DICs were obtained,
so the models with the least parameters were selected.

6.2. Modeling and biological implications

One advantage of the generic model developed in this study is that it allows
us to consider each uptake or elimination route as a module to add according to the
availability of the data measured. The different models tested can then determine
which routes are the most important in the accumulation of contaminant by the
organism. Sidney et al. (2016) showed that for hydrophobic PCBs, particle ingestion
was the dominant uptake route whatever species was tested (C. riparius, Hyalella
azteca, Lumbriculus variegatus and Sphaerium corneum). This is consistent with our
results for chironomids and gammarids, which confirmed that sediment is the major

PCB contamination source.
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The model considering the water and sediment exposure route (Eq. (4)) gave
similar results to the model considering only the sediment exposure route (Eq. (6))
(i.e., similar marginal posterior distributions for ks and ke, predicted concentrations
and DIC values). As a consequence, we concluded that not considering water
exposure in the chironomid model contributes no more information and confirms that
sediment is the major exposure route.

For gammarids, several hypotheses were tested, and the most parsimonious
model was the one that did not account for the water exposure route (hypothesis #3).
Furthermore, considering or not the transfer of PCB153 from sediment to leaves in
E2 condition did not change the value and the precision of the parameters
(hypothesis #4 and #3, Table S2), demonstrating that these data do not contribute
additional valuable information. Indeed, previous experiments with perfluorinated
alkyl compounds hypothesized that due to gammarid activity, suspended particles of
contaminated sediment were deposited on the surface of leaves and were then
ingested by gammarids (Bertin, 2016). These results confirm that sediment is the
major contamination source.

6.3. Species comparison

Model parameter estimates are therefore consistent with the life traits of these
two species: an uptake rate from sediment approximately ten times higher for
chironomids (living in the sediment) than gammarids (living at the surface of
sediment) and similar elimination rate constants (Fig S4).

6.4. Model limitations and implications for future use

Two limits could be highlighted in the use of the Bayesian approach in TK

models: (i) the complexity of computation and (ii) the choice of prior distributions.

Due to its complexity, the use of the Bayesian approach is limited in TK models.
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However, for invertebrates, TK models could be considered simpler and its Bayesian
computation also stem from the organism being considered a unique compartment.
The maijority of the problems encountered in the Bayesian approach have resulted
from the choice of prior distributions. It is crucial to define prior distributions
according to previous data similar to the experiment rather than to consider prior
distributions selected in this paper as “generic.” Nevertheless, considering previous
data (a priori) in the TK model could be useful to limit the cost and the number of
experiments.

Further investigations will apply this Bayesian framework to more complex
processes, including biotransformation or concentration dependency, where the
frequentist approach could have limitations. Moreover, calculating prediction
intervals has an advantage in that they can also be calculated around simulations
with fluctuating input concentrations, even for scenarios that differ from the
calibration experiments, and in that the correlation among parameters is accounted
for (Ashauer et al., 2010). In particular for European regulations, this approach could
make it possible to predict the concentration in the biota because the concentration

in sediment is known, and uncertainties are thus accounted for.

7. Conclusions and perspectives

In this paper, we proposed a generic TK model in a Bayesian framework to
estimate toxicokinetic parameters. This approach could be useful in order to
calculate a more accurate estimation of prediction uncertainty. We demonstrated the
ability of Bayesian analysis to simultaneously estimate model parameters
considering several exposure routes from a PCB153 environmental exposure

experiment under controlled conditions in two invertebrate species, C. riparius and
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G. fossarum. From a methodological point of view, this paper illustrates that
considering the correlation between parameters and different types of data is a real
added value for TK modeling. We demonstrated the ability of a generic TK model to
consider uptake and elimination routes as modules that can be added, depending to
the availability of measured data. From an ecotoxicological point of view, we showed
differences in PCB153 bioaccumulation between chironomids and gammarids, which
could be explained by the different life traits of these two organisms. We also
confirmed that sediment is the major route of exposure for invertebrates exposed to
highly hydrophobic organic contaminants. Further investigations will apply this
Bayesian framework to other benthic invertebrate species, and other organic
contaminants, so as to address more complex processes, including

biotransformation.
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Table 1. Summary of the toxicokinetic model parameters: priors, median and percentile
values determining the 95% credibility interval.

Organisms Parameters Priors Median Percentiles
2.5% 97.5%
Chironomus Ks Log1o-normal 0.473 0.359 0.804
riparius (0.113, 5)
ke Log+o-normal
0.121 0.041 0.392
(-0.578, 5)
Kg Log1o-normal
0.123 0.029 0.356
(0.236, 2)
Lo Log1o-normal
6.75 4.85 8.71
(0.778, 0.64)
Lmax Log1o-normal
18.5 13.3 40.7
(1.056, 0.64)
g Gamma
11.8 6.53 27.5
(0.001, 0.001)
oL 1.12
Gamma
0.672 2.18
(0.001, 0.001)
Gammarus ki ks Log1o-unif (=5, 2) 0.013 0.010 0.016
fossarum
Log1o-unif (-5, 2) 0.071 0.057 0.087
Ke Log1o-unif (=5, 2) 0.178 0.131 0.229
o Gamma 1.48 1.1 212
(0.001, 0.001)
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Table 2. Summary of PCB153 concentrations in water, leaves and sediment according to
gammarid experiments (control, E1, E2 and E3). Standard deviations (sd) are calculated on
analytical replicates (n=2 when sd are given, except for leaves in E3 condition at day 7 and
for sediment in E2 condition at day 0 where n=3).

Water (ng L) Leaves (ng gieaves-1) Sediment (ng gsed™)
Days 0 7 14 0 7 14 0 7 14
Control 0.10 - 010 | 146 1.13 1.09 [0.29% - 0.21+
0.18 0.22 0.1
260 * 245 +
E1° 0.30 0.10 0.10 3.86 - - -
6.07 30.1

146+ 449+ 172+ |56.6+ 300+ 0.23+%
0.18 12.7 0.01 8.68 3.12 0.12

E2° 0.10 0.20 0.00

E3° 0.10 0.80 - 146+ 552+ - 56.6+ 451+ -
0.18 0.87 8.68 1.44

2 spiked leaves; P spiked sediment; © spiked sediment without gammarids
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Figure 1. Directed acyclic graph (DAG) for (a) generic (b) chironomid and (c) gammarid
models. Observed variables, such as the contaminant concentration in organisms, sediment
and leaves, are represented by rectangle nodes. Model parameters and variables are
represented by circular nodes. Dotted arrows represent deterministic links (Egs. (1), (4) and
(7)), while solid arrows represent stochastic links between predicted and observed data.
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Figure 2. Observed data (dots) and model predictions (solid and dashed lines) for (a)
PCB153 concentrations (ng gorg') in chironomids (Eq. (6)) and (b) chironomid size (mm) (Eq.
(5)) from days 0 to 7. The observed data are single values (n=1). On Figure 2-b, mean sizes
at each day are symbolized by filled dots.
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Figure 3. Measured (dots and triangles) and predicted (solid and dashed curves, from Egs.
(12) and (14)) PCB153 concentrations (ng gorg™') in gammarids during the uptake (days 0-7)
and the elimination (days 7—14) phases (separated with the black dashed vertical line). The
measured data are single values (n=1).
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Table S1. Summary of the different sub-models fitted according to the hypotheses tested on

gammarid exposure pathways (E1: spiked leaf condition; E2: spiked sediment condition).

Hypothesis Model according to available data
El: ks=0
1. 1-If only water T dCi;(9)
Y k=0 o =k XCoupr - ko XCrr(D (10)
exposure route
. . s ks= dCr, (0
is considered E2: k=0, L ffzt( ) =k XCy 7 - KeXCrs(0 (11)
k=0
El: k=0
2. If only leaf T dCi()
Y Ko =0 i =k XCypr - keXCgi( (12)
exposure route v 4
. . ks= dCp,(¢
is considered E2: k=0, %() =k XCpz - ke XCpa(0) (13)
kW:O
3. [Ifleaf (E1) or =
E1: k=0, dCe(B)
sediment (E2) . - g kixCpy - ko XCri(O (12)
exposure routes < o= dCey(E
| B2k, D, kX kXD (14)
are considered k=0 dt
4. Ifleaf (E1) or
sediment and Cl— [ dCr(D)
EL: k=0, oo = KX Cies - keXCri () (12)
leaf (E2) kw =0
o dCp 0 _
posure routes  gy. k. =0 k i k. XCotky X Cpp - ko X Cpp(0 (15)
are considered
5. If water and
(dCr (D)
leaf exposure E1: k=0 P Ky XCyp1 kX Cp g - ko X Cpg () (16)
routes are L=
E2: k=0 dCp(0)
oncidered S \ = = kuXCprthiX Gz - kX Cro(D (17)
6. If water and
leaf (E1) or
D (dCs(D)
water and E1: k=0 | P =kyXCyp1 1k XCpp - ke XCrr(D) (16)
sediment (E2) - { dCoA t
E2:k=0 E—Z() =kWXCWEZ+k5XCs 'keXCEZ(ﬂ (]-8)
exposure routes k dt ’
are considered
7. If water and
leaf (E1) or
dCg (D
water, leaf and —ar kyyXCy,p1+kiXCppp - ko X Cir(0) (16)
sediment (E2) E1: k=0 dCp(0
|5 = kX CuzthXCothiXCyp ke XCel(D) - (7)
exposure routes at ’ ’
are considered
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Figure S1. Experimental design for chironomids: accumulation test with reagent
control and spiked sediment.

Table S2. Groundwater characteristics

Parameter |Unit| Value
HCO3" mg/L| 224
SiO; mg/L| 8,02
CoT mg/L| 1,33
cr mg/L| 15,1
SO4* mg/L| 38,0
Na* mg/L| 10,7
K* mg/L| 2,26
Mg?* mg/L| 7,63
Ca% mg/L| 79,0
NH4* mg/L| <0,02
NO> mg/L| <0,05
NO3" mg/L| 9,56
PO4*> mg/L| <0,10
pH - 8.2
Conductivity  |uS 447
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Figure S2. Experimental design for gammarids: accumulation and depuration test

spiked leaves (E1), spiked sediment (E2) and accumulation test with spiked
sediment without gammarids (E3).

Annex 1 — R Codes of the two models (R software (version 3.3.3 2017-03-06))
R Codes and corresponding .csv data files are available on DOI
10.5281/zen0do.2633012.
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Table S3. Parameter estimated for chironomids depending on the model tested.

Parameter Model Eq.(4) Model Eq.(6)
DIC = 87.66 DIC = 87.71
50%  2.5% 97.5% | 50% 25% 97.5%
s 0.465 0.031 0.785 | 0.473 0.359 0.804
K 0.008 0.00001 542 | - i i
Ke 0124 0.042 0.344 | 0121 0.041 0.392
Kg 0124 0.030 0.366 |0.123 0.029 0.356
Lo 674 4860 874 | 675 485 8.71
Lmax 18.4 1323 40.8 | 185 133 407
9 120 653 275 | 11.8 653 275
oL 111 0672 217 | 112 0672 2.18
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Figure S3. Prior (red curve) and posterior (black curve) marginal distributions of
model parameters for chironomids (Eq. 6).
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Figure S4. For the chironomid model (Eq. (4)), (a) prior (red curve) and posterior
(black curve) marginal distributions, (b) measured (points) and predicted (solid and
dashed curves) (top) PCB 153 concentrations (ng g”' ww) in chironomids during the
accumulation phase from day 0 to 7, and length of chironomids (mm) (bottom).

136 Chapitre 3 : Cadre Bayésien pour estimer les paramétres d'un modele TK générique par les invertébrés
benthiques: preuve de concept avec le PCB 153 — Matériel supplémentaire



LET anreyuowR[ddns [oLIQIBIA — €61 gD d o] 99A€ 1doouoos ap aanaid :sonbryyuaq s91qonoaut s9 Jed onbriguos 31 ofepowr un,p sandwered sof Jownso mod udrsoheq a1pe)) : ¢ anidey)

91°C L evL | vle ST - 4 T o'l S6'L o
l€20  TEL0  BLKO | ZETO  EELO  BLVO| oot ooig galio oy
8900 8000 62070 | L800 8000 1200 i i i Sy
L'6L 200000 L2 | Z6L €00000 €€ | BE€Z 6€l 58l my
GLO'0 100000 €000 | GLO0 100000 1000 | |00 00000 200000 iy
%G L6  %ST  %0S | %SL6  %SCT  %0S | %S L6  %ST %05
¥°08 = 0Id ¥°08 =014 2'26 =0Id lejoweled
(2'91) "b3 19po (8L‘91) "b3 19poW (Z1'91) "b3 19poW
€T LL 6L | 2l L 8YL | 2L 98E 0TS | o Lo e o
L€2°0 T€L'0 8LL0| 6ZZ0 LELO 8LLO| 6YY0 200000 8ZVO| ooy 710 810 oy
€00 9¥0'0 850°0| /800 /SO0 1100| _ i i _ i i Sy
- - - - - - - - - '€ 0¥l 978l "y
9100 0,00 €L00| 9100 0LOO €LO0| 0S00 €000 LLOO| _ i i iy
%G L6 %ST %0S | %S L6 %ST %0S | %SG L6 %ST  %0S | %S L6 %ST %0S
208 =20Id 2'08=20Ia gel =90I1d 9'16 = 0Id l9joweled
(51°21) "b3 19poI (vL‘21) "b3 19poIN (€1L21) "b3 19pOI (L1'01) "b3 1I9pPON

"palsa] [apow a8y} uo Buipuadep spuewweb Jo) peajewnss Jajaweled ¢S ajqel



Density
0 5 10 15
L1 1
% x
)
Density
0 100 250

0.10 0.20 0.30 0.010 0.020

N =11238 Bandwidth = 0.003311 N =11238 Bandwidth = 0.0001953

ks sigma

Density
0 20 40 60
Density
0.0 1.0

0.03 0.05 0.07 0.09 1.0 2.0 3.0

N =11238 Bandwidth = 0.0008836 N =11238 Bandwidth = 0.03456

Figure S5. Prior (red curve) and posterior (black curve) marginal distributions of
model parameter for gammarids (Eq. (12,14)).
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Figure S6. For the gammarid model (Eq. (12,15)), (a) prior (red curve) and posterior
(black curve) marginal distributions, (b) measured (points) and predicted (solid and
dashed curves) PCB 153 concentrations (ng g’' ww) in gammarids during the
accumulation phase from day 0 to 7 (to the left of the vertical black dashed line) and
the depuration phase from day 7 to day 14 (to the right of the vertical black dashed
line).
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Figure S7. For the gammarid model Eq. (16,18) (a) prior (red curve) and posterior
(black curve) marginal distributions, (b) measured (points) and predicted (solid and
dashed curves) PCB 153 concentrations (ng g' ww) in gammarids during the
accumulation phase from day 0 to 7 (to the left of the vertical black dashed line) and
the depuration phase from day 7 to day 14 (to the right of the vertical black dashed
line).
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3.4 NOTE 1: RADIX AURICULRIA EXPOSE AU PCB 153

3.4.1 Introduction

Une troisiéme espece d’invertébrés a ét¢ exposée au PCB 153, Radix auricularia. 1l
s’agit d’un mollusque gastéropode pulmoné ; il est herbivore et détritivore, essentiellement
exposé¢ via le biofilm en surface des végétaux et des sédiments. L’ objectif ici est de vérifier
I’applicabilité¢ du cadre d’inférence du modele générique a cette espéce exposée au méme

contaminant (PCB 153) que les deux especes précédentes.

3.4.2 Matériels et méthodes
Design expérimental

Le design expérimental complet a été décrit précédemment (Chapitre 2) incluant le
dopage du sédiment (section 2.2.1), le prélévement des organismes (section 2.3.3),
I’exposition des radix au PCB 153 (section 2.4) ainsi que les dosages chimiques (section 2.6).

La figure B.1. présente le schéma expérimental (Annexe B).

Brievement, les radix ont ét¢ exposés a du sédiment contaminé en PCB 153 a une
concentration nominale de 100 ng g”! ps pendant 9 jours. Par la suite, ils ont été transférés en
milieu non contaminé pendant 9 autres jours. Le test a été réalis¢ a 13 °C avec une
photopériode de 16 h : 8 h sous un léger bullage. Les organismes n’ont pas été nourris
puisque 1’on suppose qu’ils se nourrissent du biofilm qui se forme sur les parois des
aquariums ou en surface du sédiment. Des échantillons d’eau, de sédiment et d’organisme
(coquille et corps séparés) ont été prélevés aux jours 0, 1, 2,4, 7,9, 10, 11, 14, 16 et 18. La
survie des organismes a été mesurée a la fin de la période d’exposition et a la fin de la
période de dépuration. Lors des prélevements, les radix ont ét¢ décoquillés vivants avant

d’étre stockés a - 20°C.

Modélisation et inférence

Pour cette espece, le sédiment a ét€¢ considéré comme la seule voie d’exposition
(ingestion), alors que 1’élimination a lieu uniquement par excrétion. En effet, compte tenu du
caractére hydrophobe du PCB 153, I’exposition par I’eau n’est pas pertinente comme [’ont
montré les résultats de I’article 1 (section 3.2 de ce chapitre) pour les deux autres especes
d’invertébrés étudiées. Par ailleurs, la croissance n’a pas été considérée puisque le poids de

I’organisme n’a pas varié durant les 18 jours de I’expérimentation (0,36 + 0,03 gorg pf).

Chapitre 3 : Cadre Bayésien pour estimer les paramétres d'un modele TK générique par les invertébrés
benthiques: preuve de concept avec le PCB 153 — Note 1 : Radix auriculria expos¢ au PCB 153 141



Les équations (12) et (13) peuvent donc étre réécrites comme suit (Egs. (23) et (24)) selon les

hypotheses considérées :

dfl(tt) = (ks x C5) = (ke X C(1)) pour0 < t < ¢, (23)
dZit) _ _(ke x C(t)) pour t > t, (24)

Aucune information n’étant disponible pour cette espece, des distributions a priori uniformes
ont ét¢ définies : logio(ks) ~U(-5,2) et logio(ke) ~U(-20,2). La concentration observée en

PCB 153 dans le radix au temps ¢ pendant I’expérience suit une loi normale (Eq. (20)).

3.4.3 Résultats et discussion
Taux de survie

Les taux de survie dans les aquariums témoin et exposés étaient de 91 % pendant la
phase d’exposition au sédiment enrichi, mais seulement de 75 % et 62 % respectivement
pendant la phase de dépuration, probablement en raison d’un probléme de qualité de I’eau de

réalimentation des aquariums (coupure d’eau de 24 heures).

Niveaux de contamination

Dans les échantillons d’eau, la concentration en PCB 153 sont en dessous de la limite
de quantification (< 0,19 ng L!). La concentration dans le sédiment est en moyenne de
52,3 +3,7 ng g ps, qui reste stable durant la phase d’exposition. Dans le sédiment témoin, la
concentration de PCB 153 témoigne du bruit de fond anthropique (0,437 + 0,122 ng g! ps).
Par ailleurs, les mesures faites dans le sédiment des aquariums test en phase de dépuration
sont peu variables et restent faibles (0,650 + 0,185 ng g’' ps) par rapport aux concentrations

d’exposition.

Les teneurs en PCB 153 dans les coquilles de radix des aquariums test a JO et J18 sont
respectivement de 0,31 et 0,38 ng g ps, et elles sont légérement plus élevées dans les
coquilles des radix exposés a J9 (2,06 ng g! ps). Les radix témoin présentent une
concentration faible dans les tissus mous : < LoQ, 0,40 ng g'! pfet 0,82 ng g pfa JO, J9 et
J18 respectivement. Pour les radix exposés, les concentrations augmentent d’une
concentration initiale < LoQ a 21,8 ngg! pf a la fin de la phase d’exposition puis se
stabilisent entre 20 et 25 ng g pf jusqu’a la fin de la période de dépuration a J18 (Figure
42). L’arrét de I’exposition des radix au sédiment enrichi ne se traduit donc pas par une

diminution des concentrations tissulaires.
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Figure 42. Cinétiques d’accumulation et d’¢élimination du PCB 153 chez le radix. Le
trait vertical pointillé délimite la phase d’exposition de la phase de dépuration. Le
trait plein représente les concentrations moyennes prédites dans le radix et les traits

pointillés I’intervalle de crédibilité a 95 % des prédictions.

Parameétres toxico-cinétiques et prédictions

Deux sous-modeles ont été testés suite aux niveaux de concentrations mesurés dans les
organismes, considérant (ke# 0) ou non (ke = 0) I’élimination du PCB 153 (Eqgs.(23) et (24)
avec ke# 0 ou ke = 0). Le processus d’inférence a convergé rapidement pour les deux sous-
modeles. L’indice de Gelman fut égal a 1, ce qui démontre une variance inter-chaine MCMC
négligeable par rapport a la variance intra-chaine. Les distributions a posteriori des
parameétres montrent des distributions relativement resserrées par rapport aux distributions a
priori (excepté pour le sous-modele ou ke 0), indiquant que les données apportent

suffisamment d’information pour obtenir des estimations précises.

Les DIC obtenus sont identiques pour les deux sous-modeles testés (DIC = 44). Comme
les résultats obtenus sont similaires pour les deux sous-modeles (distributions marginales
pour chacun des parametres, concentrations prédites et valeurs de DIC), le sous-modele le
plus parcimonieux (avec le moins de parametres) est sélectionné, donc celui qui considere
une ¢limination nulle du PCB 153 (ke = 0). Le taux d’accumulation estimé a partir du
sédiment chez le radix (ks radix = 0,047 [0,044-0,050] j!) est de I’ordre de grandeur de celui du
gammare (Ksgammare = 0,071 [0,057-0,087] j'), bien que plus faible. Cela s’explique par le
mode de vie analogue de celui du gammare, qui consiste en I’ingestion de biofilm. En
revanche, alors que les taux d’accumulation sont similaires entre ces deux espéces, le taux

d’¢limination est fixé comme nul pour le radix. Cela pourrait s’expliquer par (i) un stockage
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dans un type spécifique de lipides qui différe du gammare, (i7) une inhibition de certaines
fonctions biologiques responsables de 1’excrétion ou de la dégradation des contaminants, et
(iii) un processus de détoxification trés lent a faible dose d’exposition, impliquant un
mécanisme de concentration-dépendance. Une étude (Elangovan ef al. 1997) a montré que
Lymnaea stagnalis accumule et retient 1’aluminium dans des quantités plus importantes au

niveau des glandes digestives que pour les tissus mous.

En conséquence, 1’absence d’¢limination du PCB 153 chez le radix impliquerait une

bioaccumulation de ce contaminant plus importante chez ses prédateurs.

L’ajustement du modéle aux données observées est présenté Figure 42. Un total de 7
points expérimentaux sur les 11 mesurés se situe dans I’intervalle de crédibilité a 95 %,

montrant un ajustement correct du modele aux données mesurées.

3.4.4 Conclusion

Le cadre d’inférence et de modélisation développé dans cette étude s’applique tout
aussi bien au gastéropode d’eau douce R. auricularia qu’a I’insecte C. riparius et au crustacé
amphipode G. fossarum. Ce cadre peut donc étre considéré comme générique, conformément

a I’objectif assigné.

Pour résumer, I’approche utilisée dans ce chapitre permet :
- d’estimer simultanément des parameétres toxico-cinétiques ;

- de prendre en compte de différents types de données, comme par exemple les

données de croissance et de bioaccumulation ;

- d’obtenir la distribution a posteriori jointe, qui prend en compte la corrélation des

parametres du modele ;

- d’obtenir les incertitudes sur les parametres et les prédictions du modele.
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Chapitre 4 : Prise en compte de la
biotransformation dans le cadre de modélisation
et d’inférence développé

4.1 OBJECTIF

Le cadre de modélisation et d’inférence développé dans le chapitre précédent a
démontré sa performance, en particulier pour les substances fortement hydrophobes, non
métabolisables. Cependant, la biotransformation a un roéle clé dans la bioaccumulation des
contaminants chez les invertébrés aquatiques, en particulier dans la diminution de la teneur
bioaccumulé du composé parent. Toutefois, dans la littérature, il est difficile d’obtenir une
estimation précise du parametre toxico-cinétique relatif a la biotransformation (km), sans

devoir fixer d’autre(s) parametre(s) du modéle.

Ce chapitre présente d’un point de vue méthodologique I’intégration du processus de
biotransformation dans le mod¢ele générique et dans son cadre d’inférence associé, afin
d’obtenir une estimation précise du km a partir de jeux de données disponibles dans la
littérature. Ces résultats ont été présentés sous forme d’une communication orale a la
conférence SETAC Europe a Helsinki en 2019, et font ’objet de I’article “Estimation of
biotransformation rates for organic contaminants in aquatic invertebrates using a generic
toxicokinetic model and Bayesian inference”, a soumettre dans Aquatic Toxicology, qui
constitue ce chapitre. Les informations supplémentaires associées sont présentées a la suite de
cet article. De plus, une note a été ajoutée (Note 2) concernant les résultats expérimentaux de

I’exposition de G. fossarum au pyréne.
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Abstract

Toxicokinetic (TK) models describe the process of bioaccumulation as a balance
between contaminant uptake from different sources (e.g. water or diet), and their
elimination by different processes (excretion, growth and/or biotransformation).
Indeed, biotransformation may significantly affect chemicals’ fate in organisms,
especially their disposition, residence time, and toxicity. For invertebrates, this
process is generally neglected, assuming a low metabolic activity. However, some
species such as the amphipod Gammarus sp. are capable to metabolize a wide
range of organic chemicals. In the last decade, some TK models including the
biotransformation mechanism were developed, but some limits had risen for kinetic
parameters estimation, such as negative values and large uncertainties for
biotransformation rate especially. The aim of this study was to implement a Bayesian
framework for simultaneously estimating the parameters of a generic TK model
accounting for biotransformation applied to benthic invertebrate species. We
illustrated this approach by fitting this generic TK model with 22 datasets available in
the literature for several invertebrate species exposed to different chemicals. For all
datasets, the median model predictions and their 95% credibility intervals showed
that the model fit the data well. Uncertainties around biotransformation rate were
reduced in comparison to the original study. From a methodological point of view,
this paper illustrates that simultaneously estimating all model parameters for both
parent chemical and its metabolite(s) from all available data by Bayesian inference,
while considering the correlation between parameters and different types of data, is
a real added value for TK modeling. The Bayesian inference bypasses the limits of

previous models since any model parameters were fixed and no negative value were
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obtained. Besides, the 95% credibility intervals around model predictions were given,

which gave the uncertainties essential in the ERA.

Keywords: Invertebrate — Biotransformation — Bayesian inference — Toxicokinetic
model

Highlights:

A TK model considering biotransformation in a Bayesian framework was

developed

- It was applied to different invertebrate species and chemicals

- Model parameters whithout having to fix their value were simultaneously
estimated

- Uncertainties were reduced around kinetic parameters for metabolites

- Quantification of uncertainties arround model predictions essential in ERA
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1. Introduction

Biotransformation may significantly affect chemicals’ fate in organisms,
especially their disposition, residence time, and toxicity (Livingstone 1998).
Knowledge of the major quantitative and qualitative similarities and differences in
biotransformation pathways between species is necessary for the design of toxicity
tests, development of biomarkers, modelling of chemical fate in ecosystems and
understanding of the selective role of biotransformation in animal ecology and
evolution (Livingstone 1994). In the last years, substantial progress has been
observed in measuring and estimating biotransformation rates (km) for organic
chemicals in aquatic organisms ((Nichols et al. 2007, Arnot et al. 2008a, Arnot et al.
2008b, Katagi 2010). This parameter has its importance due to its influence on the
chemical bioaccumulation in organisms. Indeed, as a first step in Environmental Risk
Assessment (ERA), models based on toxicokinetic (TK) approaches are used to
predict chemical concentrations in organisms from those to which they are exposed
in their environment. They describe the process of bioaccumulation as a balance
between contaminant uptake from different sources (e.g. water or diet), and
processes concurring to lower the internal concentration (excretion, dilution by
growth or biotransformation) (MacKay et Fraser 2000). Thus, biotransformation is an
additional way of elimination to include in TK models to prevent overestimation of
internal concentrations in biota (Van der Linde et al. 2001).

Despite the increase concern about metabolites in aquatic organisms, their
inclusion in ERA is still limited, mainly focusing on toxicity and scarcely considered in
TK models (Nichols et al. 2007, Arnot et al. 2008a, Arnot et al. 2008b, Katagi 2010).
Besides, biotransformation mechanism by aquatic invertebrates has been often

assumed to be of limited importance unlike fishes (Morrison et al. 1996). However,
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from some studies conducted during the last decade, evidence has emerged for the
existence of large differences in biotransformation rates among invertebrate taxa
(Ashauer et al. 2012, Jeon et al. 2013, Rosch et al. 2016, Miller et al. 2017, Fu et al.
2018). In order to gain knowledge on metabolites’ fate in freshwater biota and on
mechanistic understanding of differences in species sensitivity or toxic potency of
chemicals, few studies provided indicative values for biotransformation rate. For
example, due to the lack of experimental data in the past for metabolites, Van der
Linde et al. (2001) were the first to report alternative modeling, also called the
difference method, to estimate the biotransformation rate. In this approach, the
biotransformation rate is calculated as the difference of the sum of the rate constants
of other dissipation processes from the total depuration rate constant. Their work
was followed by Arnot et al. (2008b) and (Chen et Kuo 2018), where
biotransformation rate was estimated with the physico-chemical data available in
databases. Briefly, they estimated normalized biotransformation rates for a 10-g fish
at 15°C based on molecular structure, log Kow, and molecular weight of the
chemical. Chen and Kuo (2018) also calculated biotransformation rate from the
whole-body biotransformation half-life which was modeled with the fraction of freely
dissolved chemical, the Abraham parameters and McGowan volume. However, large
uncertainties and possible negative values were estimated. Thus, alternative
modeling approach for determining this model parameter directly from experiments
was investigated (Ashauer et al. 2012, Kuo et Chen 2016). Kuo et Chen (2016) were
the first to report a generic theoretical framework to estimate biotransformation rate
values from experimental uptake data. Nonetheless, as all examples in their study
focused on worm species, further validations across different biological species

would be useful.
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The purpose of the present study is to implement a unified modeling framework
to account for biotransformation into a generic TK model for aquatic invertebrates.
We used Bayesian inference for estimating model parameters, so as to account for
potential correlations among these and obtain an accurate assessment of
uncertainty. We will illustrate our approach by fitting the generic model to 22
experimental datasets available in the literature for different invertebrate species
exposed to different chemicals with several number of metabolites throuh dissolve

and trophic routes of exposure.

2. Material and methods

2.1 A generic TK model taking into account biotransformation

A generic first-order kinetic bioaccumulation model can be expressed as
follows (Eq. (1), Ratier et al. (2019)):

dC(/de=Xi (ki X Gi()) - X, (K x C(8) (1)

where C(t) is the contaminant concentration at time t (days) in the whole organism
(ng gorg”' or nmol kgorg™! where the mass is expressed in wet weight (ww)), n is the
number of contamination sources, ki the uptake rate from the contamination source i,
Ci(t) the contaminant concentration in the contamination source i at time t (day), p the
number of elimination processes and k; the rate related to elimination process j. This
generic model is valid for parent compounds as well as for metabolites.

Biotransformation is considered as an elimination process (k;) for the parent
compound; its specific rate is referred to as kn. Thus, Eq. (1) could be completed as
follows (Eq. (2)):

dc(t)/dt = Z_“_l(ki x Ci(1)) _Z:_l(kd x C(t) — Zz_l (km,X X C(t)) for 0<t<t, (2)
dc@/dt = — ZZ_ (ks % C®)) for t>t, (3)
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where g the number of elimination processes other than biotransformation, ks the rate
related to elimination process d other than biotransformation, z is the number of
metabolite, kn,x is the biotransformation rate of a metabolite x (day') and ¢ is the
time (days) at the end of the exposure phase.
The bioaccumulation kinetic for the metabolite x could be expressed as Egs. (4) and
(5):
dCreex(H/dE= Ky X C(t) — Kemetx X Cmetx(t) foro<t<t, (4)
ACpeex(H/dE = - KemerxX Crmex (D) fort>t, (5)

where Creix (t) is the x metabolite concentration at time t (days) in the whole
organism (ng g™' or nmol kg™ ww) and kemerx is the elimination rate of the metabolite x
(day").

We assumed that (/) metabolites originate only from parent compound, (ii)
they are not taken up, (iii) they could be eliminated and (iv) parent compound
concentration in media is constant over time. Analytical solutions were provided for
both uptake and elimination phases for parent compound and metabolites (Annex
S1, SI).

2.2. Datasets from literature and associated inference methods

We found in seven studies describing biotransformation of 22 parent compounds,
including PAHSs, plant protection products and drugs (Giessing et al. 2003, Schuler et
al. 2003, Maenpaa et al. 2009, Ashauer et al. 2012, Carrasco-Navarro et al. 2015,
Miller et al. 2017, Fu et al. 2018). The generic model (Egs (2), (3) and (4), (5)) was
fitted to these biotransformation toxicokinetic data, which were obtained reading the
graphic or from raw data directly when available. For all the datasets, only one
exposure route was considered, by sediment or by water according the study (Table
1). In most cases one single metabolite was measured (Giessing et al. 2003, Schuler

et al. 2003, Maenpaa et al. 2009, Ashauer et al. 2012, Carrasco-Navarro et al. 2015,
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Miller et al. 2017); in a few cases two or three metabolites were formed and
measured throughout the tests (Ashauer et al. 2012, Miller et al. 2017, Fu et al.
2018) (Table 1). One study reported only experimental data (Giessing et al. 2003)
while the others attempted to estimate TK model parameters for parent compounds,
and, more rarely, to the biotransformation rate (Ashauer et al. 2012, Carrasco-
Navarro et al. 2015, Fu et al. 2018).

Briefly, Miller et al. (2017) exposed Gammarus pulex to diazepam and
propanolol spiked water for two days. The estimate of uptake rate constant (kw) and
depuration rate constant (ke) was performed using a curve fitting algorithm,
sequentialy and simultaneously.

Ashauer et al. (2012) exposed Gammarus pulex for 24 hours to spiked water
in aldicarb, carbaryl, carbofuran, chlorpyrifos, malathion, pentachlorophenol,
seanine, 2,4-dichloroaniline, 2,4-dichlorophenol, 2,4,5-trichlorophenol, 4-nitrobenzyl-
chloride. They constrained the model parameters to positive values, which were
estimated by least-squares minimization (Levenberg—Marquardt algorithm) without
weighting of data. Asymptotic standard errors of parameters were derived from the
covariance matrix followed by calculation of confidence intervals. All parameters of a
given compound were estimated simultaneously, except for carbaryl and 4-nitro-
benzyl-chloride where the uptake rate from water (kw) needed to be kept fixed at the
value from a previous study in order to achieve a good fit (Ashauer et al. 2010a).

Carrasco-Navarro et al. (2015) exposed Gammarus setosus to pyrene spiked
water for four days. They chose a model to fitter these data into the Sigma Plot
library in order to estimate the initial values of the model parameters before to run
the inference process. Then a two-compartment model was used to fit experimental

values of total body burden, the sum of all metabolites and parent pyrene
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concentrations and to calculate toxicokinetic parameters using a least squares fit and
simple Runge-kutta methods.

Schuler et al. (2003) exposed Chironomus tentans and Lumbriculus
variegatus for 3 and 10 days respectively to benzo(a)pyrene spiked sediment. TK
parameters were estimated through a two-step process: first, the uptake rate from
sediment (ks) was estimated from the uptake phase, assuming that elimination is not
important during the initial portion of the uptake phase. Second, the models were
fitted to data by applying an iterative least squares procedure to estimate the othe
TK model parameters.

Maenpaa et al. (2009) exposed for 15 days Lumbriculs variegatus to pyrene
spiked water. Their experiment was restricted to the uptake phase. The
concentration of pyrene in the test organisms was evaluated by nonlinear regression,
using a one-compartment kinetic model where only parent compound parameters
were estimated. Only the experimental metabolite concentrations in organisms were
given, relative parameters were not estimated.

Giessing et al. (2003) exposed Nereis diversicolor for 9 days to pyrene spiked
sediment. Only the experimental contaminant concentrations in organisms were
available, the model parameters were not estimated.

Fu et al. (2018) exposed Gammarus pulex and Hyallela azteca to water
spiked with azostrobin and prochloraz for 24 hours. They distinguished between the
time courses of the parent compounds, of the sum of all detected primary
metabolites directly formed from the parent compound, and of the sum of all
detected secondary metabolites. They compared two approaches to estimate the
model parameters: simultaneously (constrained to positive values) and a stepwise

fitting approach (by fixing the uptake rate to estimate the other model parameters,
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were a stronger weight was given to the uptake rate from water, k). Similar results
were obtained for the both approaches.
Table 1. Summary of the selected literature data reporting biotransformation kinetics

in invertebrates.

Exposure TK parameters

Specie Study Chemicals route availability
Miller et al. Incomplete (km
Propanolol water and Kemet Were
2017 g
. missing)
& Aldicarb
%]
S Carbaryl
E Ashaz%e%rzet al. Carbofuran water All
S Malathion
8 Pentachlorophenol
Carrasco-
Navaro et al., Pyrene water All
2015
9 »
5 g 2 Incomplete
Q <
:‘é g g Schuzlgggt a, Benzo(a)Pyrene sediment (Kemet is
o =0 missing)
] <
- §)
Incomplete
(%]
§ § Schu2l(e)6§t a, Benzo(a)Pyrene sediment (Kemet is
S ® missing)
5o
Q0 . v Incomplete (km
£5 Maenpaa et Pyrene water and kemetare
Ry al., 2009 ome
missing)
L.
RS
g S Giessing et al.
’g g 2003 Pyrene sediment None
>
2
E§ Chlorpyrifos
S Ashauer et al. 2,4-dichloroaniline water All
o 2012 2,4-dichlorophenol
§ % 2,4,5-trichlorophenol
s E -
2 E Fuetal 2018 Azoxystrobin water Al
S & Procholoraz
]
S
~ 38 A bi
LS8 Fuetal 2018 Zoxystrobin water Al
SN Procholoraz
I ©
m x All
Qo S Ashauer et al., Seanine water (kw fixed for 4-
S % 2012 4-nitrobenzyl-chloride nitrobenzyl-
e 3 chloride )
- (]
o g .
S S Miller et al., Diazepam water Incomplete (km
@ 3 2017 P was missing)

*: The second metabolite originated from first metabolites, not from the parent compound.
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2.3. Link between model and data: Bayesian inference
2.3.1 The TK model

Considering only one exposure route (water or sediment according to data)
and according to the number of metabolites, Eq. (1) can thus be modified as follows

for a parent compound and its metabolites (Eq. (6) for the exposure phase):

(0= K % Cy - (ke i+t ki) X €O

dCpmer,1 (O _
d—ttl— km,l X C(t) - kemet,l x Cmet,l(t)

' (6)

éCme ,X(t) —
\ d—tt_ krn,x x C(t) - kemet,x X Crnet,x(t)

where k., (or k) is the uptake rate of the parent compound from water (or from
sediment) (day'), C, (or C;) is the parent compound concentration in water or
sediment (umol L', nmol L', ug mL-", ug L' or ng gsed™).
2.3.2 Stochasticity and graphical representation

We assumed a Gaussian distribution of the contaminant concentration in the
organism (parent or metabolite):

Cobs(t) ~ N(C(?), 0) (7)

where N stands for the Normal distribution, Ces(t) corresponds to the chemical
concentration in the organism at time t measured during the experiments, C(t) is the
contaminant concentration in the organism at time t predicted by the model and o is
the standard deviation of contaminant concentration in the organism.
The generic directed acyclic graph (DAG) for an organism exposed to a parent
compound and its metabolite(s) is presented in Figure S1.
2.3.3 Definition of priors

The prior distributions for each datasets were summurized in Table S1. Prior

distributions for each model parameter to estimate (kw, ks, ke, km,1, km2, km3, Kemet1,
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Kemet,2, Kemet,3) Were defined as non-informative decimal logarithm (=5, 2) uniform
distribution; except if a parameter was already estimated in previous studies or if
previous data are available, a normal prior distribution can be assumed with the
mean value estimated and the precision with a standard deviation at least twice the
value estimated to take into account the potential differences in experimental
conditions. Priors were defined on the decimal logarithm scale in order to give the
same probability to lower or higher estimates. When posterior distributions were
closed to the lower or higher boundaries of the prior distribution, the inference
process was run again with weaker or larger prior distributions (i.e. for malathion,
2,4-dichlorophenol, 2,4,5-trichlorophenol and pyrene). We also assumed a non-
informative (0.001, 0.001) gamma prior for the precision, which is one of the most
common priors for variance parameters (Lambert et al. 2005, Richards et Chaloupka
2009).
2.3.4 Implementation of the model — MCMC simulations

Inference computation was performed with JAGS and R software (R Core
Team, 2017 (Plummer 2016, R Core Team 2017). The models were fitted to data
using Bayesian inference via Markov Chain Monte Carlo (MCMC) sampling. For
each dataset tested, we started by running a short sampling (5,000 iterations after a
burn-in phase of 20,000 iterations) using the Raftery and Lewis (1992) method to set
the necessary thinning and number of iterations to reach an accurate estimation of
each model parameter (Table S1). To monitor the convergence of the chains, we
used a visual inspection as well as the Gelman criterion (Gelman, 1995) or Geweke
criteria (Geweke 1989). The R codes are given in supporting information (Annex

S2).
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2.3.5 Posterior distributions and relevance of model predictions

From the joint posterior distribution, we obtained the marginal posterior
distribution for each parameter, which can be summarized by the mean and by the
95% credibility interval. The accuracy of model parameter estimation can be
visualized by comparing prior and posterior distributions: a thinner posterior
distribution indicates that the data contribute enough information to precisely
estimate parameters. To check the relevance of model predictions, we represented,
for each dataset, observed data superimposed on the model simulated with the
mean of the posterior distribution for each parameter and the 95% credibility band of
the predicted data considering parameter uncertainties and stochasticity. To obtain
the 95% credibility band, the predicted data were simulated with the model for each

MCMC iteration and the stochastic model considered for observed data (Eq. (5)).

3. Results

3.1. Model parameters and predictions

For all datasets, the inference process converged without fixing any
parameter and thin posterior distributions were obtained for each parameter,
meaning that data contribute sufficient information to accurately estimate model
parameters (Fig. S2). When two or three metabolites were involved, the inference
process was slower than for one metabolite (of the order of the hour rather than the
minute). For each couple specie-contaminant, the mean value and the 95%
credibility interval for each model parameters were reported in Figure 1, Figure S3

and Table S1.
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Figure 1. Model parameters estimated by Bayesian inference (black) and in the
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The biotransformation rate indicates how much biotransformation adds to the
reduction of parent compound bioaccumulation. The range mean values of km for all

datasets were between 0.038 and 44 d-' (Fig. 2), the highest values were obtained

for Gammarus sp.

highest values of km were obtained for carbofuran (21 d'), 2,4-dichlorophenol

(40 d), 2,4,5-trichlorophenol (38 d-') and 4-nitrobenzyl-chloride (42.3 and 43.9 d"),

mostly phytopharmaceutical product.

Besides, km mean value varies according to the chemical properties. The
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Figure 2. Distribution of the estimated mean km values in Bayesian inference

according species in the seven studies selected.

In the benzo-(a)-pyrene spiked sediment experiment (Schuler et al., 2003), we
observed that chironomids had a better biotransformation capacity than L. variegatus
(km=1.66 and 0.038 d-! respectively), as the authors had already suggested. In the
study of Fu et al. (2018), similar biotransformation rates were obtained for prochloraz
and azoxystrobin in gammarids and hyallelids, as previously mentioned in the
original study. Additionally, for pyrene, L. variegatus and G. setosus had a higher km
than N. diversicolor (1.54, 1.04 and 0.050 d-' respectively), possibly due to the
exposure route (sediment exposure for N. diversicolor). Thus, the biotransformation
is species-chemicals specific.

In general, the model predictions fitted well with experimental data (Fig. 3 and
S4). For about half of chemicals (chlorpyrifos, carabryl, 2,4-dichlorophenol,
malathion, pentachlorophenol, 4-nitrobenzyl-chloride, 2,4,5-trichlorophenol, seanine,
propranolol and azoxistrobin), an improper fit in the elimination phase for the parent
compound was observed, meaning an underestimation of the concentration by the
model compared to observed data. This result was also well noticed on the

respective chemical posterior predictive check (PPC, Fig. S5). For metabolites, the
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model predictions fitted well with experimental data too, even when only the uptake
data was given (Giessing et al. 2003, Maenpaa et al. 2009). Nevertheless, large
uncertainties were obtained around model predictions for six chemicals: chlorpyrifos,

malathion, 2,4,5-trichlorophenol, propranolol, diazepam and pyrene.
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Figure 3. Examples of observed data (dots) and model predictions (solid and
colored area) for each contaminant and its metabolite(s) (Egs. (6 and 7)) according
time (days). The uptake and depuration phases are separated with the black dashed

vertical line.

3.2. Comparison of parameters values between original estimation and
Bayesian inference

When possible, we compared model parameters values obtained with
Bayesian inference with those estimated in original publications (Fig. 1). In
particular, only two studies (Ashauer et al. 2012, Fu et al. 2018) of the seven

selected had reported all the mean values for each model parameter and their
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corresponding 95% confidence intervals. Even if the inference process to estimate
all the model parameters was not the same between the original studies and our
study, it was the same data considered and the same model parameters to estimate.

The km mean values were similar between the Bayesian and the original
approaches except for chlorpyrifos, 2,4-dichlorophenol and 2,4,5-trichlorophenol; but
still in the respective confidence intervals from the original study. For pyrene
(G. setosus), prochloraz, azoxystrobin and benzo-(a)-pyrene (C. tentans), the range
value of km was out of the confidence interval of the original study. In addition, the
estimated values of model parameters for parent compounds were sometimes
different from the original study (chlorpyrifos, malathion, diazepam, prochloraz and
azoxystrobin). In addition, we noticed with the Bayesian inference that the
uncertainties around the model parameters were larger for parent compounds than
for metabolites, except for 7 chemicals (carbofuran, 2,4-dichlorophenol,
pentachlorophenol, 4-nitro-benzyl-chloride, pyrene (G. setosus), prochloraz and
azoxystrobin). Besides, Ashauer et al.,, (2012) had found that carbofuran, 2,4-
dichlorophenol and 2,4,5-trichlorophenol exhibited large confidence intervals for
uptake and elimination rates. Thus, they informed of the careful interpretation of
model parameter presented in their work, especially for the uptake rates of carbaryl
and 4-nitro-benzylchloride which were fixed, and for elimination rates of malathion,
pentachlorophenol, chlorpyrifos, 2,4,5-trichlorophenol and seanine, where they

reached the null values.

4. Discussion

This study proposes a unified framework to estimate the biotransformation
rate with experimental TK data for aquatic invertebrates exposed to organic

chemicals.
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4.1. Computational performance

One of the advantages of this generic approach is that it allows us to consider
each uptake (e.g. water, sediment) or elimination (e.g. excretion, growth and
biotransformation) route as a module to add according to the availability of the data
measured, thus it can be adapted according to the number of metabolites.

Besides, we demonstrated that Bayesian inference applied to a generic TK
model accounting for biotransformation developed here could be generalized
whatever the specie, the contaminant, the exposure route and the number of
metabolites.

The computation time was fast, few minutes to one hour according to the
number of metabolites. The use of the well-known and free of charge R software
could readily make accessible this generic TK model computation for researchers or
for regulation offices.

In previous studies, some limits raised for the estimation of TK model
parameters accounting for biotransformation: (i) sometimes it required to fix any
parameter to estimate all the other model parameters, (ii) negative values were
obtained for some model parameters (Arnot et al., 2008) and (iii) the uncertainties
around predictions were missing. The Bayesian inference bypasses these limits
since we did not fix some model parameters, we did not obtain negative value for km
and we gave the 95% credibility intervals around model predictions in addition to
correlations between parameters.

A priori information is important to consider in the inference process in order
to avoid fixing model parameter. For example, Ashauer et al. (2012) have required to
fix kw from previous experiments (Ashauer et al. 2010a) for two chemicals to

estimate the other model parameters since the convergence of the inference was not
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achieved. In the Bayesian approach, a priori information is always considered,
avoiding these kinds of results and alternative approaches. Additionally, when the
model parameter value tends to zero, some studies required to truncate at zero the
confidence interval, introducing a bias in the estimation of model parameters.
Conversely, Bayesian inference avoids to constraint a parameter distribution.

Uncertainties within ERA need to be properly characterized to enable risk estimates
to be used as a sound basis for risk management actions. In our modeling
framework, we added the 95% credibility bands around model predictions which
gave the uncertainties essential in the ERA. However, we noticed large uncertainties
around model predictions for some chemicals, larger boundaries for parent TK model
parameter (kw, ks and ke) and sometimes an out range of values for km compared to
the corresponding original standard deviation. These results could be mainly explain
by a lack of information on experimental data, meaning that maybe all of the
metabolites were not measured and so integrated in the model or due to the
hypothesis of biotransformation mechanism, as suggested Ashauer et al. (2012).
Indeed, the model did not considerate metabolites from the first metabolites (e.g. 2"
metabolites), but only from parent compounds. Besides, chemical analyses have a
key role in TK modeling since it gives the observed data. But most of the metabolites
have not standard material, increasing uncertainties around the detection and the
identification of metabolites. Moreover, this could be explained by the hypotheses of
the model which consider a constant exposure concentration and the assumption
that there was no degradation in the exposure medium of the parent compound in

metabolites.
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4.2. Significance and implications of taking into account biotransformation in
aquatic invertebrates

Environmental and health assessment of organic contaminants as well as the
ensuing regulatory guidelines for chemical management have been confined mostly
to the bioaccumulation potential of the parent compounds (Kuo and Chen, 2016). To
gain knowledge on biotransformation, there is a large possibility to investigate on
chemicals and invertebrates species. As a first lead, gammarids appear to be
species to be tested preferably since gammarids have shown higher metabolic
abilities for various organic compounds compared to other species (Fig. 2). For
example, bioaccumulation tests could incorporate a biotransformation study for
gammarids, but that might be less essential for other species.

Besides, with the present framework, considering different kind of data
simultaneously could lead to further investigation about biotransformation in aquatic
invertebrates, such as the relative contribution of water against trophic exposure
routes.

A better understanding of biotransformation in invertebrates is necessary to
access a better evaluation of chemicals and their biological effects in higher trophic
levels. Thus, km could be incorporated in aquatic food web models or used to
complete databases in other modeling framework, such as QSAR modeling (Arnot et
al., 2008). It also could be added in TKTD models, such as DEBtox or GUTS models
(EFSA 2018), in order to obtain a more accurate evaluation of the toxicity of a
chemical.

In the future, chemical limits could be overcome if the standard materials for
metabolites will be available and if the development of analytical protocols to

measured and quantified metabolites will be improved. On another side, biological
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investigations such as the development of biomarkers could increase the knowledge

on biotransformation capacity in invertebrates.

5. Conclusions

In the present study we proposed a unified modeling framework to estimate
the elimination and biotransformation rate in a generic TK model. Model parameters
were simultaneously estimated in a Bayesian framework, leading to a quantification
of uncertainties around model predictions which play a key role in environmental risk
assessment. A total of 22 couples of aquatic invertebrate species - chemicals were
tested, encompassing various ecological and biological traits and different range of
contaminants such as phytopharmaceuticals, drugs and PAHSs, having from one to
three metabolites. Thus, we demonstrated that considering simultaneously
biotransformation and other processes in a generic TK model with standardized
experiments is feasible, as it was applied to several invertebrate species and
chemicals. This approach leads to an accurate estimate of km, transferable to any
species-chemicals couple. In future, the Bayesian analysis may be used to
simultaneously estimate model parameters considering several exposure routes
such as sediment and water. The model could be improved in integrating pulse
exposures and secondary metabolites kinetics. Further developments in chemical
analyses are required, especially about standard reference for metabolites. Overall,
a better understanding of biotransformation in invertebrates is necessary to access a
better risk assessment of chemicals, especially their biological effects in
invertebrates and in higher trophic levels. Thus, km may be added in TKTD models or
added to complete existing databases used in other modeling framework, such as

QSAR modeling.
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ANNEX S2 - R codes (R software (version 3.3.3 2017-03-06))

R Codes and corresponding .csv data files are available and free download on DOI.

FIGURE S2 — Prior and Posterior distributions for each model parameter.
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4-nitrobenzyl-chloride
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FIGURE S4 — Observed data (dots) and model predictions (solid and coloured area)
for each contaminant and its metabolite(s) (Eqgs. (6) and (7)) according time (days).
The exposure and elimination phases are separated with the black dashed vertical
line.
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FIGURE S4 — Posterior predictive check obtained for each organism-chemical couple.
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4.4 NOTE 2 : GAMMARUS FOSSARUM EXPOSE AU PYRENE

4.4.1 Introduction

La biotransformation des HAP a pu étre mise en évidence chez différentes especes
d’invertébrés benthiques, comme chez les polychétes, les bivalves (Rust er al. 2004) ou
encore chez des crustacés amphipodes (Carrasco-Navarro et al. 2015 ; Rust et al. 2004). En
particulier, le pyrene est transformé en un métabolite principal, le 1-hydroxy-pyréne (noté 1-
OH-pyréne par la suite), comme il 1’a été montré par 1’é¢tude de Carrasco-Navarro et al.
(2015). L’objectif de cette note est d’évaluer les capacités de G. fossarum a métaboliser un
HAP, le pyrene. Pour cela, G. fossarum a été exposé au laboratoire a des feuilles contaminées
ou a du sédiment contaminé. Par la suite, le modéle générique prenant en compte la
biotransformation et son cadre d'inférence a été appliqué a ces données afin d’estimer les

parameétres du modele, en particulier le taux de biotransformation.

4.4.2 Matériels et méthodes
Design expérimental

Le design expérimental complet a été¢ décrit précédemment (Chapitre 2) incluant le
dopage du sédiment (section 2.2.1), le prélevement des organismes (section 2.3.2),
I’exposition des gammares au pyrene (section 2.4) ainsi que les dosages chimiques (section
2.6). Brievement, les gammares ont ¢ét¢ exposés a des feuilles contaminées (E1) ou a du
sédiment contaminé (E2) en pyréne a une concentration nominale de 80 ng g! ps pendant 7
jours (Figure B.2, Annexe B). Par la suite, ils ont été transférés en milieu non contaminé
pendant 7 autres jours. Le test a été réalisé¢ a 12 = 0,4 °C avec une photopériode de 16 : 8 h.
La survie des organismes est mesurée a la fin de la période d’exposition et a la fin de la
période de dépuration. Des échantillons d’eau, de sédiment, de feuilles et d’organismes ont
¢été prélevés aux jours 0, 0,25, 1, 2,4, 7, 8,9, 11, et 14. Les échantillons sont ensuite stockés a

- 20 °C avant les analyses.

Modélisation et inférence

Le mod¢le a été ajusté simultanément a ’ensemble des données disponibles, c’est-a-
dire les concentrations en pyréne et son métabolite dans les phases d’exposition et de
dépuration, dans les deux conditions expérimentales E1 et E2, par inférence Bayésienne. La
voie trophique (i.e. feuilles, sédiment) a été considérée comme la seule voie d’exposition du
fait des propriétés physico-chimiques du pyréne, alors que I’élimination a lieu uniquement

par excrétion et biotransformation. Pour les conditions E1 et E2, les équations (18) et (19)
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peuvent donc étre réécrites comme suit (Egs. (25) et (26)) :

dcf;(t) = k; X Cpp — (ke + k) X Cgy(t)

dc t pour 0 <7<{. (25)

Lnetir® — e Cyy () = komer X Conot 1 ()

dCg,(t)

=2 = kg X G — (ke + km) X Cpa(t)

dc ) pour 0 <7 <t. (26)
miitéEz = km X CEZ (t) - kemet X Cmet,Ez(t)

avec Cgi(?) la concentration en pyréne dans les organismes de la condition E1 au temps ¢,
CE2(?) la concentration en pyréne dans les organismes de la condition E2 au temps ¢, Cer £1(7)
la concentration en 1-OH-pyréne dans les organismes de la condition E1 au temps ¢ et

Chmer,e2(2) 1a concentration en 1-OH-pyréne dans les organismes de la condition E2 au temps .

Les distributions a priori pour les parameétres (Ks, ki, ke, Km, Kemet) ont été définies suivant une
loi uniforme : log10(0) ~ U(-5,2). Les concentrations observées en pyréne et son métabolite

dans le gammare au temps ¢ pendant I’expérience suivent une loi normale (Egs. (20) et (21)).

4.4.3 Résultats et discussion
Survie

La survie des gammares est de 86 et 88 % pour la période d'exposition dans les
conditions E1 et E2 respectivement, et de 90 et 85 % en période de dépuration. Les témoins
ont une survie de 89 et 86 % pour les périodes d’expositions et de dépuration respectivement

(condition E1), et de 83 et 79 % (condition E2).

Niveaux de concentration

Dans les échantillons d’eau, la concentration en pyréne est en dessous de la limite de
quantification (Annexe C) dans les deux conditions testées. La concentration dans le
sédiment pendant la phase d’exposition est variable, avec une moyenne égale a 88 + 57 ng g’!
ps. Dans le sédiment témoin, la concentration en pyréne est inférieure a la limite de
quantification (Annexe C).

Les feuilles témoin ont une concentration moyenne en pyréne de 29 + 5,0 ng g”! ps. La
concentration dans les feuilles contaminées de la condition E1 est de 203 + 40 ng g”! ps. Dans
la condition E2 (sédiment contaming), la concentration en pyréne dans les feuilles augmente
jusqu'a 140 ng g'! ps a la fin de la période d'exposition.

La concentration en pyréne dans les gammares exposés varie de 7,71 a 8,61 (El) et

9,10 (E2)ng g! pf du début de l'expérience jusqu'a la fin de la période d'exposition, et
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diminue jusqu'a <LoD et 5,9 ng g' pf en phase de dépuration respectivement pour les
conditions E1 et E2 (Figure 43). Les gammares témoins présentent des concentrations en
pyréne de 7,71, 5,88 et 7,65 = 0,38 ng g pfa JO, J7 et J14 respectivement, qui sont similaires
a celles mesurées dans les organismes exposés. De plus, les gammares témoins ont des
teneurs supérieures au bruit de fond national du pyréne, qui a été défini par les concentrations
mesurées dans les gammares encagés sur 165 sites a priori non impactés (Alric ef al. 2019).
En effet, les gammares témoins de cette expérience présentent une concentration moyenne en
poids sec de 52,3 £ 6,98 ng g ps contre 10,5 (min : 1,59 - max : 47,8) ng g ps pour les

gammares encages.
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Figure 43. Niveaux de concentrations (ng g! pf) en pyréne (points) et son métabolite
(1-OH-pyreéne, triangles) mesurés dans G. fossarum pour les conditions E1 et E2. Chaque

point ou triangle représente une mesure dans un échantillon (n = 1).

Biotransformation

Dans les échantillons d’eau, les concentrations en 1-OH-pyréne sont inférieures a la
limite de quantification (Annexe C). Au début de I’expérience (J0), les gammares témoins ont
une concentration de 1-OH-pyréne de 0,33 ng g!' pf. Les concentrations du métabolite dans
les gammares exposés augmentent jusqu’a atteindre un maximum de 2,5 ng g’ pf aprés 48
(condition E2) et 96 (condition E1) heures, puis diminuent en phase de dépuration jusqu’a
0,25 et 0,23 ng g pf respectivement pour les conditions E1 et E2. Cette expérience a donc

montré que G. fossarum métabolise le pyrene en 1-OH-pyrene.

Parameétres toxico-cinétiques et prédictions

Les modeles (Egs. (25) et (26)) ont été ajustés simultanément aux données observées
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des conditions E1 et E2, en supposant une contamination dans les gammares témoins
(C(=0) # 0). Le processus d’inférence a convergé rapidement. L’indice de Gelman égal a 1
démontre une variance inter-chaine MCMC négligeable par rapport a la variance intra-chaine.
Les distributions a posteriori des paramétres ont montré des distributions relativement
resserrées par rapport aux distributions a priori indiquant que les données apportent

suffisamment d’information pour obtenir des estimations précises (Figure 44).
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Figure 44. Distributions a priori (rouge) et a posteriori (noire) des paramétres du
modele (Egs. (25) et (26)).

Les valeurs estimées des parametres TK sont présentées dans le Tableau 14. Les
moyennes estimées des taux d’élimination (ke, km et kemet) sont nettement plus élevées que
celles des taux d’accumulation (kj et ks). De plus, ki est environ trois fois supérieur a ke, ce
qui suggere que la biotransformation est le processus majeur de détoxification du pyréne chez
G. fossarum.

Tableau 14. Moyennes et intervalles de crédibilité a 95 % estimés pour les parametres TK de

G. fossarum exposé au pyrene.

Parameétre Moyenne Intervalle de
GhH crédibilité a 95 %
Ks 0,0636 [0,00005 - 0,517]
ki 0,0120 [0,00002 — 0,095]
ke 6,81 [0,00002 — 70,5]
Km 15.8 [0,0005 — 84.,9]
Kemet 1,22 [0,0002 — 3,48]

L’ajustement des prédictions du modele aux données observées est présenté Figure 45.
Pour le pyréne et le 1-OH-pyréne respectivement, 9 et 19 des 20 concentrations observées se

situent dans I’intervalle de crédibilité a 95 %, démontrant un bon ajustement des prédictions
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du modele aux données mesurées pour le métabolite. En revanche, pour le pyréne, les
prédictions en phase de dépuration ne s’ajustent pas correctement aux données observées. Ce
résultat peut s’expliquer du fait que le pyréne est un contaminant ubiquiste dans
I’environnement, se traduisant par des concentrations variables dans les organismes. De plus,
comme les concentrations mesurées en pyréne dans les gammares témoins ne sont pas nulles,
il pourrait étre suspecté une contamination par le milieu: par ’eau, les feuilles ou le
sédiment. L’hypothése d’une contamination par 1’eau ou par le sédiment peut étre rejetée
puisque la concentration en pyrene est < LoQ dans les échantillons témoins de ces deux
matrices. En revanche I’hypothése d’une contamination par les feuilles est envisageable
puisque les teneurs moyennes dans les feuilles « témoins » sont quantifiables (29 + 5,0 ng g™!
ps), et que ces feuilles sont données comme nourriture aux organismes, aussi bien pendant la

période de stabulation avant le début de I’expérience qu’en phase de dépuration.
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Figure 45. Ajustement simultané des prédictions du modele aux données observées des

Concentration en contaminant (ng g pf)
mesurée dans G. fossarum

concentrations en pyrene et 1-OH-pyréne mesurées dans G. fossarum dans les conditions E1
(rouge et violet) et E2 (bleu et bleu marine).

La seule étude rapportant des données toxico-cinétiques concernant le pyréne et son
métabolite principal chez une espece de gammare est celle de Carrasco-Navarro et al. (2015),
avec I’espece arctique et marine Gammarus setosus. Cet organisme a été exposé a de I’eau
contaminée en pyréne avec comme tiers solvant de 1’éthanol (32 % du volume total). Pour
I’ensemble des paramétres du modele sauf pour ks, les estimations moyennes sont plus
¢levées pour G. fossarum que pour G. setosus. Dans tous les cas, du fait de leur utilisation
d’un tiers solvant dans ces proportions, leur expérience n’a pas été¢ effectuée dans des
conditions réalistes d’un point de vue environnemental, a I’inverse de I’expérience effectuée

dans cette these.
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Cela met en exergue l’incidence que peut avoir ’espéce considérée et les voies
d’expositions sur les paramétres TK pour un contaminant. D’ailleurs, d’autres especes
d’invertébrés aquatiques ont €té expos€es au pyréne, comme par exemple 1’oligochete
Lumbriculus variegatus (Mienpdd et al. 2009) et le polychéte Nereis diversicolor (Giessing
et al. 2003), qui présentent également une capacité a métaboliser cette substance. Dans les
¢tudes d’origines, le taux de biotransformation n’a pas été estimé. Cependant, en utilisant
I’approche développée dans D’article 2, il est possible de comparer les valeurs moyennes

estimées de km et leurs intervalles de crédibilité a 95 % pour chaque espece (Tableau 15).

Tableau 15. Moyennes et intervalles de crédibilit¢ a 95 % estimés pour le taux de

biotransformation du pyréne (km ,j!) pour trois espéces d’invertébrés aquatiques.

Valeur moyenne  Intervalles de crédibilité a

Espéce Voie d’exposition
de km (j1) 95 %
G. fossarum Feuilles et sédiment 15,8 0,0005 — 84,9
L. variegatus Eau 0,263 0,015-1,54
N. diversicolor Sédiment 0,050 0,031 -0,073

\

En termes de risque, le gammare aura une capacité plus importante a éliminer et
biotransformer le pyréne que pour les deux autres especes, il sera donc moins vulnérable pour
ce composé. En revanche, la question de la toxicité de son métabolite pour G. fossarum peut
légitimement se poser, toutefois elle n’a pas été étudiée dans ce travail.

4.4.4 Conclusion

G. fossarum métabolise le pyréne en 1-OH-pyréne dans les conditions expérimentales
testées, proche de conditions environnementales observées dans les cours d’eau francais. Le
cadre de modélisation et d’inférence appliqué a ces données confirme le processus de

biotransformation du pyréne par cette espece, alors que le composé parent est peu accumulé.

En résumé, 1’approche utilisée dans ce chapitre permet :

- d’estimer précisément kny, pour différents couples espeéces/contaminants ;

- d’estimer simultanément des parametres du modele, sans devoir en fixer pour

pouvoir estimer les autres ;

- d’obtenir les incertitudes sur les parameétres (en particulier ki) et sur les prédictions

du modele du composé parent et du (des) métabolite(s), indispensables en ERE ;

- de montrer que les invertébrés ont des capacités métaboliques non négligeables, en

particulier les gammares.
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Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre
de modélisation et d’inférence développé

5.1 OBJECTIF

Le cadre de modélisation et d’inférence développé dans les chapitres précédents a
démontré sa performance en particulier pour les substances fortement hydrophobes,
métabolisables ou non. Cette approche a ¢été développée et testée pour quelque couple
contaminant/espece seulement. Il convient donc de développer cet aspect générique en
appliquant ce cadre a d’autres substances. De plus, comme introduit au début de ce
manuscrit, les modeles TK peuvent étre utilisés comme outils de prédiction, dont il pourrait

étre intéressant d’en illustrer quelques exemples.

Ce chapitre propose donc des exemples d’applications de cette approche, de son
utilisation pour investiguer le potentiel de biotransformation de deux retardateurs de flammes,
jusqu’a son application comme outil prédictif dans divers situations. Ce chapitre présente
dans un premier temps I’étude du potentiel de biotransformation de deux retardateurs de
flammes bromés, ’HBCD et le BDE 99 ainsi que leur cinétiques de bioaccumulation chez les
trois especes d’invertébrés sélectionnées. Ces résultats sont présentés dans [article
“ Bioaccumulation of Brominated Flame Retardants (BFRs) and their potential
biotransformation by freshwater invertebrates”, a soumettre dans Environmental Pollution.
Les informations supplémentaires associées a 1’article sont présentées a la suite. Dans un
second temps, une note complémentaire a ¢été ajoutée (Note 3) concernant I’application
prédictive du modele et de son cadre d’inférence a des données in situ pour ces deux méme
contaminants, ’HBCD et le BDE 99. Par la suite, une deuxiéme note a ét¢ introduite (Note 4)
pour étudier la biodisponibilité de contaminants a 1’aide du cadre développé, en y intégrant et
estimant le taux d’ingestion et 1’efficacité d’assimilation. Enfin, une troisiéme note (Note 5) a
¢té ajoutée pour illustrer, dans le cadre de la DCE, I’application prédictive du cadre de

modélisation et d’inférence développé dans cette these.
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Abstract

Biotransformation is an additional way of elimination to include in TK models to
prevent overestimation of internal concentrations in biota; addition to that the toxicity
could not be completely explained by the parent chemical only. Despite the increase
concern about metabolites in aquatic organisms, their inclusion in ERA is still limited,
mainly focusing on toxicity and scarcely considered in TK models for aquatic biota,
especially for invertebrates. Besides, due to brominated flame retardants (BFRs)
worldwide environmental contamination, legislations have been formulated to restrict
or ban their production and use. Nevertheless, some BFRs are still detected in
various invertebrates and fishes species, such as hexabromocyclododecane (HBCD)
and tetra- and penta- BDEs, mainly represented by BDE 47 and BDE 99.
Debromination mechanism leading BDE 99 to BDE 47 have been strongly suspected
in fishes. Moreover, previous studies had suggested an isomerization of HBCD from
sediment (y-HBCD) to fish (a-HBCD). To date, few data are available on the
bioaccumulation kinetics of BFRs in freshwater invertebrates. The aims of this study
are to investigate the potential bio-isomerization of y- to a-HBCD and debromination
of BDE 99 in to BDE 47 in three invertebrate species. Thus, Chironomus riparius,
Radix auricularia and Gammarus fossarum were exposed in aquatic microcosms to
HBCD commercial mixture and BDE 99 spiked leaves or sediment. No
bioisomerization nor debromination were observed for these species under these
experimental conditions. Additionally, we observed that snails did not eliminated
BDE 99 and }HBCD levels do not exceed 0.76 ng g' (ww) in organisms. TK model
parameters for radix and gammarid exposed to BDE 99 were estimated by Bayesian

inference. Their median and the 95% credibility intervals predictions were given.
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Keywords: bioaccumulation, toxicokinetic model, flame retardants, Bayesian

inference, freshwater invertebrates, biotransformation

Highlights:

e Low bioaccumulation of HBCD was measured in chironomids and gammarids

e No bio-isomerization of y- to a- or B-HBCD was observed for these
invertebrates

¢ No debromination of BDE 99 in -47 was observed in radix and gammarids

e TK model parameters were estimated for gammarid and radix BDE 99

exposure
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1. Introduction

In Environmental Risk Assessment (ERA), biotransformation is a key process
which affect the biological activity of chemicals, especially their disposition,
residence time, and toxicity (Livingstone 1998). Toxicokinetic (TK) models are
usually used as a first step in ERA to predict chemical concentrations in organisms
from those to which they are exposed in their environment, following the process of
uptake from different sources (e.g. water or diet), biotransformation and elimination
of the compound (MacKay et Fraser 2000). Thus, biotransformation is an additional
way of elimination to include in TK models to prevent overestimation of internal
concentrations in biota (Van der Linde et al. 2001). Besides, the link between the
exposure concentration and the toxicity could not be completely explained by the
parent chemical only.

Despite the increase concern about metabolites in aquatic organisms, their
inclusion in ERA is still limited, mainly focusing on toxicity and scarcely considered in
TK models for aquatic biota (Nichols et al. 2007, Arnot et al. 2008a, Arnot et al.
2008b, Katagi 2010). Moreover, biotransformation mechanism by aquatic
invertebrates has been often assumed to be of limited importance unlike fishes
(Morrison et al. 1996). However, from some studies conducted the last decade,
evidence has emerged for the existence of large differences in biotransformation
rates among invertebrate taxa, which is highly substance- and species-specific
(Ashauer et al. 2012, Jeon et al. 2013, Rosch et al. 2016, Miller et al. 2017, Fu et al.
2018).

Otherwise, Brominated Flame Retardants (BFRs) have been a major concern for
several decades due to their intensive use in commercial, consumer and household

products (Cincinelli et al. 2014, Lebrun et al. 2014). They are used to inhibit the
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inflammation, often incorporated in flammable products like electronics, textiles and
plastics (de Wit 2002, Watanabe et Sakai 2003, Abdallah et al. 2014). Over the past
few decades, BFRs become ubiquitous contaminants with a long-range atmospheric
transport (Zhao et al. 2008, Chen et al. 2015, Li et al. 2015, Olukunle et Okonkwo
2015). As a result, their environmental contamination has been recognized
worldwide in various species and environmental compartments (de Wit 2002, Law et
al. 2003, Law et al. 2006b, Kim et al. 2014, Law et al. 2014). Among these
chemicals, the PolyBrominated Diphenyl Ethers (PBDEs) and the
HexaBromoCycloDodecane (HBCD) are the most common BFRs detected in the
environment.

Despite that PBDEs have been banned in Europe since 2004 (Directive 2013),
tetra- and penta-BDEs mainly represented by BDE 47 and BDE 99, are still detected
in various aquatic invertebrate and fish species (Leppanen et Kukkonen 2004,
Stapleton et al. 2004, Tomy et al. 2004b, Covaci et al. 2006b, Binelli et al. 2008,
Vigano et al. 2009, Tlili et al. 2012, Van Ael et al. 2012, Besse et al. 2013b, Lebrun
et al. 2014). A debromination mechanism leading BDE 99 to BDE 47 has been
strongly suspected in rainbow trout and common carp (Stapleton et al. 2004, Tomy
et al. 2004b). To date, there is still few data available on kinetics or metabolism of
PBDEs in invertebrates (Leppanen et Kukkonen 2004, Stapleton et al. 2004, Tomy
et al. 2004b, Drouillard et al. 2007, Schultz et al. 2007, Tlili et al. 2012, Lebrun et al.
2014), though Tlili et al. (2012) had not excluded a possible biotransformation of
BDE 99 to -47 in Gammarus pulex.

In spite of HBCD was added in the list of POP substances in 2013 at the Stockholm
Convention, its commercial mixture caused the detection of the three major

diastereoisomers a, f and y in various environmental matrixes for several years
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(Law et al. 2014, Dong et al. 2017). It is well documented that there is a shift in
relative diastereoisomer distribution y- to a-HBCD with increasing trophic level in
aquatic food webs (Tomy et al. 2004a, Covaci et al. 2006a, Law et al. 2006a, Covaci
et Malarvannan 2016). Further studies suggested a diastereoisomer-selective uptake
(Son et al. 2015), diastereoisomer-specific metabolic rate (Law et al. 2006a, Luo et
al. 2013) or bioisomerization of y- to a-HBCD (Szabo et al. 2010, Du et al. 2012) to
explain the elevated contribution of a-HBCD detected in vertebrates. To date, these
hypotheses are still unexplored in freshwater invertebrates, except one study (Shi et
al. 2017) which reported the exposure of the marine copepod Tigriopus japonicus to
a HBCD commercial mixture spiked water. They found that the a-, B- and y-HBCD
proportions were closed to those found in the commercial mixture, suggesting a lack

of bioisomerization.

The aims of this study are to investigate the potential (/) bio-isomerization of y-
to a-HBCD and (ii) debromination of BDE 99 in to BDE 47 in three invertebrate
species. We exposed C. riparius, R. auricularia and G. fossarum in aquatic
microcosms to HBCD or BDE 99 spiked leaves or sediment. Internal levels of
chemicals were regularly measured in the different matrixes. Among aquatic species,
Chironomus riparius, Radix auricularia and Gammarus fossarum are ubiquitous in
European freshwaters and easily sampled in the field. They play important ecological
roles as links between the base of food webs and higher-order consumers such as
fish or birds (Armitage 1995, Lebrun et al. 2014, Amorim et al. 2019). Besides, these
organisms have been reported to accumulate metals and various organic pollutants
(Ming 2006, Ashauer et al. 2010b, Lebrun et al. 2012, Tlili et al. 2012, Hong et al.

2014). Then, TK model parameters were estimated in a Bayesian framework.
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2. Materials and methods

2.1 Chemicals, reagents and quality control
Solid  2,2°,4,4’5-pentabromodiphenyl  ether (99%) and 1,2,5,6,9,10-

hexabromocyclo-dodecane commercial mixture (10 to 13 % fora -, 1 to 12 % for B —
and 75 to 89 % for y-HBCD (Covaci et al. 2006a)) were purchased from Sigma-
Aldrich (St Quentin-Fallavier, France). Working solutions for sediment spiking with
HBCD were prepared in acetone at 0.5 and 1 g L' respectively for chironomid and
gammarid. For BDE 99 experiment, working solutions were prepared at 0.1 g L™ for
the contamination of sediment for both gammarid and radix experiments and at 10
ug L' for the contamination of leaves for the gammarid exposure. HBCD
diastereoisomers (a, B and y) and the internal standard '*C+2-a-HBCD were provided
by Wellington Laboratories (via BCP Instruments, Oullins, France). All working
solutions were prepared in MeOH at 234 to 254 ng g each for the a-B-y-HBCD
mixture and at 286 ng g for internal standard. Two PBDEs were analyzed: BDE 47
and -99 and they were quantified with the internal standard F-BDE 47 supplied by
Chiron (via BCP Instruments, Oullins, France). Octachloronaphthalene (OCN) was
provided by Ultra Scientific (North Kingstown, USA). Working solutions were
prepared in isooctane for F-BDE 47 at 0.91 and 26 ng g™! respectively for water and
solid samples, and at 89 ng g-! for OCN. Solutions were stored at -20 °C.

EPOC-LPTC uses standard reference materials, method blanks and injections of
authentic standards reported in appendix A in supporting information; including the
limits of detection (LoD) and quantification (LoQ).

2.2 Matrix spiking

2.2.1 Sediment
In April and September 2017 and in January and May 2018, 60 L of natural

sediment was collected from a watercourse in the Miribel-Jonage nature park (Vaulx-

204 Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de modélisation et d’inférence développé — Article 3



en-Velin, eastern central France near Lyon, 5°00'51"E and 45°79'71"N for the
gammarid experiment). The sediment was collected using a manual dredger, sieved
at 2 mm, pooled in a polypropylene (PP) jar, and stored at 4 + 2 °C until they were
used. For chironomid and gammarid exposed to HBCD and for radix and gammarid
exposed to BDE 99 respectively, the sediment were characterized by a water
content of 56.6, 48.9, 51.2 and 47.8%, a particulate organic carbon content of 4.2,
2.8, 3.97 and 6.4% on dry weight matter, 0.23, 0.14, 0.20 and 0.21% of particulate
nitrogen content. Then sediment were homogenized and mixed with mechanical
action (paint propeller connected to an electric drill) for 20 min. Then 1.2 L of
sediment was added in several Pyrex bottles (2 L). Each bottle was spiked with a
solution of HBCD commercial mixture or BDE 99 in an acetone carrier at a nominal
concentration for HBCD of 5 and 10 ngg™' dw for chironomid and gammarid
experiments respectively (due to their way of life: chironomids live in direct contact
with sediments while gammarids live on their surfaces) and 6 ng g~' dw for BDE 99
for both radix and gammarid exposures (similar way of life). The amount of carrier
added to the sediment was minimal (between 0.03 and 0.08 pL g'). Then each
bottle was rotated for at least 24 h at 15 revolutions per minute (rpm) at room
temperature (21 °C). After 48 h storage at 4 °C, contaminated sediment in each
bottle was transferred in a polypropylene jar and homogenized and restless with
mechanical action for 20 min before being added to aquaria.

2.2.2 Leaves
Alder leaves (Alnus glutinosa) were collected in November 2016 (Ardillats,

eastern central France near to Lyon) and stored in plastic boxes before being
introduced in aquaria as food for gammarids.
Prior to exposing gammarids to HBCD or BDE 99, the alder leaves were placed in a

bucket filled with several liters of ground water for 7 days at 21 °C. The water was
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renewed every 2 days to remove the exudates from the leaves. Several batches of
10 g dw leaves were placed in Pyrex bottles (2 L) containing 1 L of groundwater and
were spiked at a nominal concentration of 3 ng g' wet-weight basis (ww) with a
solution of 10 ug L' of BDE 99 in acetone (1 yL of this solution for 1 mL of ground
water). These batches were rotated for 72 h at 10 rpm at room temperature (21 °C).
Then leaves were rinsed with ground water for 3 days in Pyrex bottles before being
placed in aquaria.
2.3 Organisms exposure

2.3.1 Chironomid exposure

A total of four aquaria (38-20-24.5 cm in polystyrene) were prepared with 3 L of
homogenized spiked sediment and 15 L of groundwater. Each aquarium was
allowed to settle for 10 days before introducing the chironomids. A control aquarium
was prepared in the same way with reagent control sediment (Fig. A.1). Benthic
invertebrate C. riparius were obtained from laboratory cultures carried out according
to standard methods (OECD 2004a, AFNOR 2010). A total of 400 fourth-instar
larvae (7-day-old larvae post-hatching, L4) were added to each aquarium.
Chironomids were exposed to spiked sediment for 4 days at 20 + 0.2 °C in aerated
and static water. A 16:8 h light:.dark cycle was maintained throughout the
experiment. No depuration experiment was investigated due to the short lifetime of
the larval stage L4. Larvae were not fed throughout the experiment. The water
quality parameters were monitored and are presented in appendix A. Chironomid
survival, size and wet weight were determined at each sampling time (every 24
hours). To determine the size, ten larvae were photographed using an IEEE 1394
Digital CCD camera (F2, FOculus, Germany) mounted on an Olympus BX51 light
and SZX12 stereo zoom microscopes at low magnifications. The mean sizes were

determined using digital image analysis software (SigmaScan Pro software).
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2.3.2 Radix exposure
Three days before the start of the experiment, about 600 R. auricularia with a

shell length between 150 and 180 mm were carefully collected by hand at a
reference site (Saint-Maurice de Rémens, France, 5°26'22"E - 45°95'79"N). Radix
were brought to the laboratory and acclimated in aquaria with continuously renewed
groundwater under constant and slight aeration, a 16:8 h light:dark photoperiod was
maintained and the temperature was kept at 13 + 0.3°C. The overlying water was
renewed daily under constant aeration. The water quality parameters were
monitored and are presented in appendix A. Organisms were not fed throughout the
acclimation and the experiment. Radix experiments were composed of two phases:
exposure and depuration (Fig. A.2). At the beginning of the experiment,
hermaphrodite individuals were exposed to BDE 99 spiked sediment for nine days in
three aquaria each containing 3L of BDE 99 spiked sediment, 15 L of groundwater
and 140 organisms. A control aquarium was prepared with homogenized reagent
sediment (0.07 pL of acetone per g of sediment). After nine days of exposure, radix
survival was determined and the organisms were transferred to a clean media: 82
organisms by aquaria with clean sediment and groundwater for nine more days.
Radix survivals were determined at the end of the exposure and depuration phases.

2.3.3 Gammarid exposure
Three weeks before the start of the experiment, about 3,000 and 6,000 male

gammarids were collected respectively for HBCD and BDE 99 experiments with a
hand net at a reference site (Saint-Maurice de Rémens, France, 5°26'22"E -
45°95'79"N). Gammarids were brought to the laboratory and acclimated in aquaria
with continuously renewed groundwater under constant aeration, a 16:8-h light:dark
photoperiod was maintained and the temperature was kept at 12 °C. Organisms

were fed ad libitum with alder leaves. Only male gammarids (11.3 £ 0.80 and size
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11.4 £ 1.03 mm for HBCD and BDE 99 respectively) were selected, in order to
eliminate potential biases due to neonate release by females. Gammarid
experiments were composed of two phases: uptake and elimination. For the HBCD
experiment, gammarids were exposed to spiked sediment for nine days at 12 £ 0.3
°C under a 16:8 h light:dark cycle maintained throughout the experiment (Fig. A.3).
At the beginning of the experiment, 350 individuals were distributed in four
aquariums each containing 3L of HBCD spiked sediment, 15 L of groundwater.
Gammarids were fed with one batch of previously clean re-hydrated leaves (10 g
dw). The overlying water was renewed daily under constant aeration. A control
aquarium was prepared with homogenized reagent sediment (0.03 pL of acetone
per g of sediment). After nine days of sediment exposure, gammarids survival was
determined and the organisms were transferred to a clean media for nine days: 250
organisms by aquaria with clean sediment and groundwater. During depuration,
gammarids were fed with clean leaves (10 g dw).

For the BDE 99 experiment, gammarids were exposed to spiked leaves (E1
condition) or to spiked sediment (E2 condition) for seven days at 12 + 0.2 °C under a
16:8 h light:dark cycle maintained throughout the experiment (Fig. A.4). The
overlying water was renewed daily under constant aeration. A control aquarium for
E2 was prepared with homogenized reagent sediment (0.08 uL of acetone/g sed). At
the beginning of the experiment, 300 individuals were added per aquarium (test and
control). Gammarids exposed to the contaminated leaves (E1) were distributed in
three aquariums each containing 15 L of groundwater and one batch of previously
spiked leaves per aquarium. Organisms exposed to spiked sediment (E2) were
distributed in three aquariums each containing 3 L of spiked sediment, 15 L of

groundwater and one batch of previously clean re-hydrated leaves. After seven days
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of exposure, gammarid survival for each condition was determined and the
organisms were transferred to a clean medium for seven more days: 270 organisms
per aquarium with groundwater for the E1 condition or with clean sediment and
groundwater for the E2 condition. During depuration, gammarids were fed with clean
leaves (10 g dw). The water quality parameters were monitored and are presented in
Annex S1. Gammarid survival, size and wet weight were determined at the end of
the uptake and elimination phases.

2.4 Sample collection for analysis
The overlying water (OW) was sampled in 1-L polyethylene (PE) bottles.

Subsamples from sediment were deposited in 180-mL PE tubes. Organisms were
collected in 50-mL Falcon ® tubes. Every day (0, 1, 2, 3, 4) chironomids were
collected by sieving sediment at 500 um. The organisms, OW and sediment samples
were also collected every days. The OW, sediment and organism control samples
were collected at days 0 and 4. At days 0, 2, 4, 9, 11, 14 and 18, the OW, sediment
samples and 30 radix were collected and subsequently the shell was removed of
each organism. For the HBCD exposure, 90 gammarids were collected at days 0, 1,
2,4,7,9, 10, 11, 15 and 18, as well as the OW and sediment samples. The OW,
sediment, leaf and organism control samples were collected at days 0, 9 and 18. For
the BDE 99 experiment, at days 0, 1, 2, 4, 7, 8, 9, 11 and 14, 90 gammarids were
collected for each condition (E1 and E2). The OW, sediment, leaf and organism
control samples were collected at days 0, 7 and 14. All samples were stored at
-21 °C and lyophilized at —65 °C (Christ-Alpha 1-4LD, Bioblock Scientific) under a
pressure of 0.050 mbar for 48 h for organisms, 72 h for leaves and 7 days for
sediment.
2.5 Chemical analysis

2.5.1 Water samples
Water samples were filtered using 47 mm GF/F glass microfiber filters
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(Whatman®). HBCD isomers were analyzed using an Acquity UPLC system (Ultra
Performance Liquid Chromatography) connected to a Quattro Premier XE triple
quadrupole mass spectrometer (Waters, Saint-Quentin en Yvelines, France). For
PBDEs analysis, internal standard was added (F-BDE 47: 0.020-0.024 ng) to the
10mL of filtered samples and then samples were analyzed using a SPME procedure
coupled to a gas chromatography 6890N Agilent Technologies (Massy, France),
connected to a micro-electron capture detector (UECD). Analytes were injected in
pulsed splittess mode and separated with a J&W HP-5MS column (5% Phenyl —
95 % methylpolysiloxane; 60 m x 0.25 mm x 0.1 ym). More details are provided in
appendix C.

2.5.2 Sediments, leaves and organisms samples
Between 0.1-0.5 g of solid samples were weighed in Microwave cells and then

spiked with internal standards (4 ng for 13C12-a-HBCD or 1 ng for F-BDE 47), and
extracted by microwave assisted extraction (Milestone SRL, Sorisole, Italy) at 80°C
during 15 min performed with 10 mL of dichloromethane (DCM). Extract was filtered
on glass wool and concentrated under a gentle nitrogen flow at 40°C. Clean-up was
performed on columns containing activated copper and acidified silica gel (40 %
H2S04 w/w) previously conditioned with 5 mL of pentane; after extract loading,
HBCD isomers and PBDEs were eluted with three times 5 mL of a pentane / DCM
(90/10, v/v). The eluate was further concentrated, solvent exchanged to MeOH for
HBCD analysis or isooctane for PBDEs analysis and taken to a final volume of
300 uL. For PBDEs analysis, the syringe standard OCN was added (1.3 ng) just
before analysis. HBCD isomers were analyzed using an Acquity UPLC system
connected to a Quattro Premier XE triple quadrupole mass spectrometer. Separation
of analytes was achieved using a C18 reverse phase column (1.7 um, 100 x 2.1 mm;

Acquity UPLC BEH C18). More details are provided in appendix D. PBDEs were
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analyzed using a gas chromatography connected to an electron capture detector
(GC-ECD). Analytes were injected in pulsed splitless mode and separated with a
J&W HP-5MS column (Appendix C).

2.6 Toxicokinetic model and statistical analysis
A first-order kinetic bioaccumulation model that accounts for different uptake

pathways and elimination processes can be expressed as follows (Eq. (1)) (Ratier et

al. 2019):

n p
dc (6)/dt = Z(kixci(t)) Z (kxc®) @
i=1 =1

where C(f) is the contaminant concentration at time t (days) in the whole organism
(ng gorg ' Where the mass of the organism is expressed in wet weight (ww)), n is the
number of contamination sources, ki the uptake rate from the contamination source |,
Ci(t) the contaminant concentration in the contamination source i at time t (days), p
the number of elimination processes and k; the elimination rate related to process j.
For chironomid, we consider that the exposure source is sediment (ingestion),
while elimination occurs due to excretion and growth dilution. Indeed, for highly
hydrophobic compounds, contamination from water could be restricted (kw = 0). The
sediment concentration is considered constant over time under our laboratory
conditions; Eq. (1) can thus be rewritten as follows (Eq. (2)):
A Cehironomia (£)/dt = K chironomia X Cs — (Kechironomi + Kg) X Cehironomia(t) — (2)
where Ks,chironomid  the uptake rate from the sediment (gsed gorg™' d™'), Cs the
contaminant concentration in sediment (ng gsed™ dw), Ke,chironomid the elimination rate
(d™") and kg the growth rate (d™'). The chironomid growth rate is obtained from the
von Bertalanffy growth equation (Eq. (3)), one of the most widely used models for

describing the growth of benthic invertebrates (von Bertalanffy, 1938):
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L(8) = Limax — (Lmax — Lo) X e(=kgx 0 (3)
where L(t) is the chironomid size (mm) at time £(d), Lmax is the asymptotic size (mm),
Lo is the size at birth (mm) and kg is the growth rate (d™1).

For radix exposed to BDE 99, we consider that the exposure source is
sediment (ingestion), while elimination occurs due to excretion. Indeed, for highly
hydrophobic compounds, contamination from water could be restricted (kw = 0).
Growth was neglected, the mean weight for organism throughout the experiment
being 0.36 £ 0.03 gorg (WwW)). Eq. (1) can thus be rewritten as follows, where the
sediment concentration Cs is constant over time under our laboratory conditions (Eq.
(4)):

dCraaix (0)/dt = ksragix X Cs — Keragix X Craaix(t) (4)

where Ks radix is the uptake rate from sediment (gsed gorg™’ d”', where the mass
of sediment is expressed in dry weight (dw)), Cs the contaminant concentration in
sediment (ng gsed™') and ke radix is the elimination rate (d-).

For gammarid exposed to BDE 99, exposure to chemicals would occur from
litter (leaves) consumption (experimental condition E1), or from sediment
(experimental condition E2) assuming that sediment is the major contamination
source in the E2 condition (Bertin et al. 2016, Ratier et al. 2019). Under our
laboratory conditions, BDE 99 concentrations in leaves (Ci) and in sediment (Cs) are
considered constant over time, leading to Eqgs. (5) (exposure by leaves only) and (6)

(exposure by sediment only):

dCEl,gam (t)/dt =k] X C/,EI 'ke,gam X CEI,gam(t) (5)

dCEz,gam (t)/dt =ks,gam X CS,EZ 'ke,gam X CEZ, gam(t) (6)

where k; is the uptake rate from leaves (gieave gorg™? d', where the mass of leaves is
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expressed in dry weight (dw)) and C; the contaminant concentration in leaves
(Ng Gieave™).

For gammarid exposed to HBCD, we consider that the exposure source is
sediment due to the highly hydrophobic property of HBCD (kw = 0). The sediment
concentration is considered constant over time under our laboratory conditions; thus
Eq. (6) can also describe the concentration of HBCD in gammarid over time.

All the hypotheses and corresponding models tested in this study are

summarized in Table 1.

Table 1. Summary of the experimental data collected, hypotheses and models fitted
according to available data.

i Model
E . ¢ Experimental H thesi
xperimen othesis :
P data collected yp according to
available data

Chironomid Cw (1) .
Ce () Only sediment ke = 0 Eq. (2)
exposure route
HBCD L(t) . .
is considered
Cchironomid (t)
Gammarid Cuw () Only sediment
Ci(t) exposure route kw=0 Eq. (6)
HBCD Cs (1) is considered ki=0
Cgammarid (t)
R y %W,H ((tt)) If leaf (E1) or
ammari 1LE1 sediment (E2) E1: ke=0, ky =0
Ciez (1) exposure ’ Eqg. (6)
BDE 99 Cs (t) routes are E2 k|=0, kw=0
Cgammaria.£1 (t) considered
Cgammarid,EZ (t)
Radix Cu (1 Only sediment
CW (1) exposure route ko =0 Eq. (4)
BDE 99 c Z ) is considered

Inference computation was performed with JAGS and R software (Plummer
2016, R Core Team 2017). The models were fitted to bioaccumulation data using
Bayesian inference via Markov Chain Monte Carlo (MCMC) sampling. For each
model tested, we applied the unified Bayesian framework developed by Ratier et al.

(2019). Further information is available in supplementary material (Appendix E)
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relative to the definition of priors for each model parameter and the implementation

of the models.

Significant differences between survival rates of control and test conditions were
considered according to the Wilcoxon test with a risk a of 5%. Graphical
representations were made with the statistical software R (version 3.3.3, R Core
Team (2017)). For Bayesian inference, JAGS 4.2.0 for Windows and rjags package

for R software were used.

3. Results

3.1 HBCD

3.1.1 Growth and survival
For chironomid, a high survival rate was observed during the experiment for the test

condition (90%) and for the control (98%). No adverse effect of spiked sediment on
chironomid growth was observed (p-value = 0.912).

For gammarid, survival rates after the experiment in control and test aquaria were
respectively 89% and 87% after the uptake phase and 79 and 85% after the
elimination phase.

3.1.2 Water, leaves, sediment and organisms contamination
In all water samples, each HBCD diastereoisomer concentration was below the

LoQ.

The mean value of YHBCD concentration in sediment throughout the uptake
phase was 4.8 + 1.7 (n=6) and 9.8 + 2.8 ng g' dw (n=11) for chironomid and
gammarid experiment. Only y-HBCD was almost always above the LoQ, except for
two (chironomid exposure) and one (gammarid exposure) analytical replicates. Thus,
y-HBCD was the dominant diastereoisomer in sediment (65-100% of the 2HBCD for

chironomid and 74-91% for gammarid experiments). The a-HBCD was often or
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always quantified in sediment samples (56% for chironomid experiment and 100%
for gammarid) in proportions much lower than those of y-HBCD (7-10 % and 9-26 %
of the YHBCD for chironomid and gammarid exposure). The B-HBCD was always
below the LoQ for sediment samples for each experiment. In control sediment
samples, none of HBCD diastereoisomers were quantified for both experiments.

>HBCD levels in leaves reached steady state with sediment at the end of the
uptake phase (Ci = 12 + 0.60 dw (n=2), Cs = 9.8 £+ 2.8 ng g' dw (n=11)), since
sediment particles deposit on the surface of leaves when gammarids forage (Bertin
et al., 2016; Ratier et al., 2019). As for sediment samples, y-HBCD was the major
diastereoisomer quantified in leaves (91-100%). a- and B-HBCD were never
quantified. No HBCD diastereoisomer was quantified throughout the elimination
phase, as it was observed too in control leaf samples.

A similar or low bioaccumulation of YHBCD in chironomid and gammarid was
measured compared to the exposure concentration in sediment (Fig. 1): below 6.0
and 3.0 ng g dw (below 0.80 and 0.40 ng g ww) in organisms while around 5.0
and 10 ng g' dw in sediment.

The >HBCD concentrations in chironomids increased from an initial
concentration below the LoQ to 0.76 ng g™' (ww) at the end of the experiment (Fig. 1-
a). a-HBCD was quantified only at day 1. B-HBCD was never quantified (data not
shown, but available in appendix F). Only y-HBCD was quantified at each sampling
time except at day 0, thus y-HBCD was the major diastereoisomer quantified (62-
100% of the 2HBCD), as it was also observed for the sediment profile.

The >YHBCD concentrations in G. fossarum increased from an initial
concentration below the LoQ to its maximum 0.36 + 0.010 ng g' ww (n=2) in one

day, and then decreased to below the LoQ at the end of the uptake phase (Fig. 1-b).
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Besides, we observed a slight decrease of the concentration of YHBCD in the
uptake phase from day 2. Through the elimination phase, the > HBCD concentration
in gammarids stayed below the LoQ. The a-HBCD concentration in gammarids was
always between the LoD and the LoQ throughout the experiment. The B-HBCD
concentration was always under the LoD except at day 1 where its concentration
was between the LoD and LoQ (data not shown). The y-HBCD was detected in the
accumulation period but only quantified at day 1 (0.23 + 0.045 ng g ww, n=2). Thus,
y-HBCD was the only diastereoisomer above the LoQ in gammarid and account for
55 to 71 % of the HBCD quantified. Any HBCD diastereoisomer was detected in
control gammarid samples, except at day 0 where the a-HBCD was detected but not
quantified.

3.1.3 Toxicokinetic model and potential of bioisomerization
The uptake of YHBCD was low compared to the exposure concentration in

sediment, especially for the y-HBCD. As !HBCD concentrations in both organisms
were very close to the LoQ, (lack of experimental points), the model was not applied
to these experimental data. Besides, the ratios of a-, 3- and y-HBCDs in C. riparius
and G. fossarum were very similar to those in the stock solution used to spike the
sediment throughout the whole uptake and depuration phase, suggesting that the

three diastereoisomers did not undergo any bioisomerization in these two species.
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Figure 1. Concentrations of total, a- and y-HBCD (ng g' ww) measured in
(a) Chironomus riparius and (b) Gammarus fossarum according time (days).
The vertical line indicates the end of the accumulation period for gammarid
exposure. The gray points symbolize the concentration above LoD but below
LoQ.
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3.2 PBDE

3.2.1 Growth and survival
Radix survival rates in the control and test aquariums were 91% during the

exposure phase, but only 75% and 62% in the control and test aquariums
respectively during the depuration phase.

For gammarid exposure, survival rates after uptake and elimination periods were
respectively 77% and 86% in E1 control aquaria, 77% and 94% in E2 control
aquaria, 85% and 90% for spiked leaves condition (E1), and 88% and 89% for
spiked sediment condition (E2).

3.2.2 Water, leaves, sediment and organisms contamination
In all water samples, the BDE 99 and -47 concentrations were below the LoD. In

sediment samples, mean BDE 99 concentrations were 8.3 +0.34 (n=3) and
3.4+0.14ngg-1 dw (E2 condition, n=5) respectively for radix and gammarid
experiments. Mean values of BDE 99 concentrations in leaves for the gammarid
experiment were 12 +2.0 and 0.49 £ 0.36 ng g-1 dw respectively for E1 and E2
conditions (n=5).

Similar BDE 99 levels were measured in gammarids for the two conditions tested
(E1 and E2, Fig 2-a), increasing from an initial concentration below the LoD to 0.44
+0.010 ng gorg" ww (n=2) at the end of the uptake phase (day 7). When gammarids
where transferred into a clean media, BDE 99 concentration in organisms decreased
to 0.15 £ 0.020 ng gorg" ww (n=2) at day 14 for spiked leaf and spiked sediment
conditions. The BDE 47 was detected in gammarid samples but remained below the
LoQ all the time (Fig 2-b). The BDE 99 concentrations in R. auricularia increased
from an initial concentration below the LoQ to 2.7 ng g' ww (Fig. 2-c) at the end of
the accumulation period (day 9) where the steady state was not reached.

In the radix shells, BDE 99 level was low and reached 0.25 ng gorg”' dw at day 9,

against 0.10 ng gorg’ dw in control shells. Throughout the elimination phase, the
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BDE 99 concentration bioaccumulated in radix stabilized to 2.3 + 0.37 ng gorg”' Ww
(n=5). Stopping the exposure of radix to spiked sediment did not result in a decrease
in tissue concentrations. The BDE 47 congener was always below the LoD (0.030

ng dorg') in R. auricularia throughout the experiment.
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Figure 2. (a) Measured (dots and triangles) and predicted (plain and dashed
curves, from Egs. (5) and (6)) BDE 99 concentrations (ng gorg™') in gammarids
during the accumulation (day 0 to 7) and the depuration (day 7 to 14) phases
(separated with the black dashed vertical line), (b) measured BDE 47
concentrations (ng gorg’!) in gammarids (dots and triangles) and (c) measured
(dots) and predicted (plain and dashed curves, from Eq. (4) BDE 99
concentrations (ng gorg™!) in radix during the accumulation (day 0 to 7) and the

depuration (day 9 to 18) phases separated with the dashed vertical line.

3.2.3 Toxicokinetic data
For gammarid, the model was fitted according to the different exposure

sources, accounting for accumulation by leaves or sediment (Egs. (5) and (6), Ratier

et al., 2019).
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Given the levels of BDE 99 in R. auricularia for the depuration period,
elimination could also be neglected (Ke,raaix = 0), leading to another sub-model of the
Eq. (4). Thus, for radix, two sub-models were tested, one considering sediment as
the only uptake route and the elimination of the contaminant (Eq. (4)) and the other
considering the sediment uptake while ignoring the elimination process (Eq. (4) with
keradix = 0). For all the tested models, the Gelman criterion was less than 1.01 which
showed a negligible MCMC inter-chain variance. The inference process quickly
converged, and thin posterior distributions were obtained for each parameter,
meaning that data contribute sufficient information to accurately estimate model
parameters (Fig. A.5). A summary of median model parameter values and their 95%
distributions are given in Table 2.

For the two tested conditions in gammarid exposure, similar accumulation and
elimination kinetics were obtained despite the fact that the BDE 99 levels in spiked
leaves were 3.5 times higher (E1 condition, C;, e1 = 12 £ 2.0 ng g”' dw) than BDE 99
levels in sediment (E2 condition, Cs = 3.4 +0.14 ngg' dw). Model parameters
Ki,gammaria and Ks gammaric were estimated at 0.012 [0.0090-0.014] and 0.031 [0.025-
0.038] g g’ d' respectively, where Ksgammaric Was two times higher than kjgammaria.
This result was also observed previously for gammarid exposed to PCB 153 (Ratier
et al., 2019). The elimination rate constant was around five times higher than uptake
rates from leaves and sediment, which could explain the low BDE 99

bioaccumulation in organisms.
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Table 2. Summary of the TK model parameters for the gammarids and radix
exposed to BDE 99: priors, median and percentile values determining the 95%

credibility interval.

Organism Model Parameter Prior Median Percentiles
2.5% 97.5%
Eqgs. (5)  Kigammarid Logio-unif 0.012 0.0090 0.014
for E1 (91 Gorg ' d)  (-5.2)
condition ks gammarid Log1o-unif 0.031 0.025 0.038
Gammarus and (6) (9s Jorg ' d)  (-5.2)
fossarum  for E2 Ke,gammarid Log1o-unif 0.22 0.17 0.28
condition  (d™) (-5,2)
o Gamma 0.040 0.029 0.061
(0.001, 0.001)
ks Log1o-unif 0.030 0.026 0.036
(9s Gorg" d)  (-5.2)
Eq. (4) Ko Log1o-unif 1.110° 1.4107'® 0.0080
() (-20, 2)
Radix o Gamma 0.39 0.27 0.67
auricularia (0.001, 0.001)
Eq. (4) Ks o L_(;gz-unif 0.031 0.026 0.035
with (9s Gorg" d) (-5, 2)
(Kevatn=0) o Gamma 0.40 0.27 0.68

(0.001, 0.001)

For radix, the DICs values for the both sub-models tested were identical (11.09
for Eq. (4) and 11.07 for Eq. (4) with ke radix=0, Ratier et al. (2019)). As similar results
were obtained (i.e., similar marginal posterior distributions for ksradix, predicted
concentrations and DIC values), we selected the most parsimonious one (with the
fewest parameters), Eq. (4) which neglected elimination process (Keradix=0). The
estimated ks raqgix (0.030 [0.026-0.036] gs gorg " d™') was similar to the one estimated for
gammarid experiment. However, R. auricularia did not eliminate BDE 99 into clean

media, unlike gammarids.
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Model fits to experimental data obtained for BDE 99 bioaccumulation in
gammarid and radix are presented in Figure 2 (curves). The model predictions fit the
bioaccumulation data well for both species, since only 2 of the 9 and 4 of the 11
measurements for gammarid and radix predictions respectively were outside the
95% credibility band of the predicted data.

As BDE 47 was below LoQ for both species in our laboratory conditions, the

hypothesized debromination of BDE 99 to BDE 47 was not observed.

4. Discussion

Biotransformation is an additional way of elimination to include in TK models to
prevent overestimation of internal concentrations in biota; addition to that the toxicity
could not be completely explained by the parent chemical only. Despite the increase
concern about metabolites in aquatic organisms, their inclusion in ERA is still limited,
mainly focusing on toxicity and scarcely considered in TK models for aquatic biota,
especially for invertebrates. As a reminder, the aims of this study are to investigate
the potential bio-isomerization of y- to a-HBCD and debromination of BDE 99 in to
BDE 47 in three invertebrate species.

4.1 HBCD
Few studies had reported HBCD toxicokinetic data in biota (Zegers et al. 2005,

Szabo et al. 2010, 2011, Sanders et al. 2013) and more rarely in aquatic biota (Law
et al. 2006a, Du et al. 2012, Zhang et al. 2014, Shi et al. 2017). The study of Shi et
al. (2017) is the only one which reports TK data in an aquatic invertebrate, the
marine copepod Tigriopus japonicus. For freshwater invertebrates, no TK data were
reported in literature to our knowledge, especially with an exposure by dietary
uptake; this study is the first reported HBCD kinetics in freshwater invertebrates by

trophic route. Chironomid had bioaccumulated }HBCD twice as more than in
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gammarid despite the twice lower HBCD concentration in sediment for the
chironomid experiment. This result is consistent with their life traits since
chironomids are living in the sediment whereas gammarids are living at its surface,
and could be due to their physiology (differences in their ks or ke). In our experiments
low levels of HBCD were bioaccumulated in chironomid and gammarid despite the
environmental concentration exposure applied. Therefore, TK models parameters
were not estimated. Higher exposure concentration could be considered in further
experiments.

In our study, B-HBCD was below the LoQ in all samples, which is consistent with
monitoring studies which indicated that B-HBCD was usually below detection limits in
biota (Tomy et al. 2004a, Janak et al. 2005, Tomy et al. 2009, Son et al. 2015). The
y-HBCD is the major diastereocisomer detected in organisms exposed to our
laboratory conditions, as it was observed for T. japonicus (Shi et al. 2017). This
could be explain by the route of exposure, where y-HBCD was the dominant
diastereoisomer in the medium. This result is in agreement with other studies, where
the measurement of HBCDs in the environment (water and sediment) had showed
that y-HBCD was the most abundant HBCD diastereoisomer in abiotic matrixes (Law
et al. 2014, Koch et al. 2015, Lauzent 2017). However, several monitoring studies
had reported an increase of the proportions of a-HBCD in shrimps (Janak et al.
2005) and bivalves (La Guardia et al. (2012); Sutton et al. (2019)) and a decrease of
y-HBCD proportions. It has been observed that this phenomenon increased with the
trophic level (Tomy et al. 2004a) and could be explained by the bioisomerization
hypothesis or by a selective uptake, as suggested by Law et al. (2006a).

In our experiments, we concluded no bioisomerization since y-HBCD was the

major diastereoisomer measured. Additionally, the decrease of y-HBCD
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concentration in gammarid at day 2 is not meaningful due to the proximity of the
LoQ, while the presence of a-HBCD does not vary since its concentration was
always between the LoD and the LoQ throughout the experiment. Furthermore, Son
et al. (2015) had observed that low trophic level organisms (as marine invertebrates)
showed a high relative proportion for y-HBCD compared to fish due to their slow
effective biotransformation to remove this diasterecisomer. In our study, we
supposed that the process of bioisomerization was not observed probably due to (i)
relatively low levels of HBCD bioaccumulated in organisms, which could be
explained by a concentration dependency as suspected by Du et al. (2012) or by a
high steric hindrance, and (ii) an inhibition of CYP-450 activity.

4.2 PBDE

Nowadays, few studies about PBDE kinetics are available for aquatic biota
(Stapleton et al. 2004, Tomy et al. 2004b, Drouillard et al. 2007, Schultz et al. 2007)
and particularly for freshwater invertebrates (Leppanen et Kukkonen 2004, Ciparis et
Hale 2005, Lebrun et al. 2014). The experiments of Leppanen et Kukkonen (2004)
and Ciparis et Hale (2005) are the only ones to use spiked sediment as uptake route
for PBDE exposure with freshwater invertebrates (Lumbriculus variegatus). Lebrun
et al. (2014) reported for the first time TK data for PBDE (namely BDE-28, 47, 66,
85, 99, 100, 153, 154 and 183) in gammarids. Specifically for BDE 47, they
estimated both the uptake and elimination rates from spiked water and leaves.

To our knowledge, our study is the first reporting TK data in gammarid and radix
exposed to spiked BDE 99 trophic routes. We used Bayesian inference to
simultaneously estimate all the model parameters together to enable a more
accurate assessment of uncertainty around model predictions. Thus, as for example,

we confirmed that sediment is the major route of contamination for gammarid
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exposed to highly hydrophobic compounds such as PCB 153 or BDE 99, since ks
was higher than k.

Similar uptake rates were observed for radix and gammarid
(ks = 0.030 g g'org d"), which is consistent with their analogous traits of life (biofilm
ingestion). These results couldn’t be compared to literature since no TK studies were
reported for aquatic gastropod to tour knowledge and only one was reported for
gammarid exposed by spiked water (Lebrun et al. 2014). For L. variegatus exposed
to BDE 99 spiked sediment (Leppanen et Kukkonen 2004), the uptake rate from
sediment was around 0.020 g g'org d*!, which is similar with our values.

For radix, the elimination rate was fixed at zero, meaning that BDE 99 stay into
the organism. This observation is all the more surprising since the uptake rate from
sediment of radix is similar with the one estimated for gammarid. This suggests (/) an
other elimination route, as by faeces, which was not considered and could potentially
leading to an underestimation of ke, (/i) an inhibition of some biological functions
responsible for the excretion or degradation of contaminants, (iii) storage in specific
type of lipids which differ from gammarid and (iv) a slow detoxification process at low
dose of exposure, implying a concentration-dependency detoxification mechanism.
As a consequence, the non-elimination of BDE 99 in this specie would imply a more
important bioconcentration of this contaminant in its predators.

On another side, the elimination rate of BDE 99 estimated for gammarid was
twice lower than the one estimated for L. variegatus (ke =0.58 d-') and 10 times
higher than the one estimated for BDE 47for G. pulex in the study of Lebrun et al.
(2014) (ke = 0.014 - 0.016 d'). According to existing American and European
regulatory authorities, the BDE 47 is considered as very bioaccumulative in

gammarids (Arnot et Gobas 2006, Inoue et al. 2012). In addition, Schultz et al.
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(2007) have demonstrated that the elimination of BDE 47 in the Japanese medaka
was very slow. Furthermore, there is a very limited data available on the metabolism
of PBDEs and their transformation in the environment (Chen et al. 2015, Igbal et al.
2017). However with our study, we bring some information for freshwater
invertebrates: we measured no significant enrichment of the BDE 47 as expected,
despite the potential debromination of BDE 99 to -47 by G. pulex (Tlili et al. 2012),
and in some fish species (Stapleton et al. 2004, Tomy et al. 2004a). Thus, our
results suggest a limited capacity of BDE 99 metabolism in G. fossarum and
R. auricularia ; potentially explained by the same HBCD bioisomerization
hypotheses, that is low or inhibition of the biotransformation activity in these species,
or due to a concentration-dependency process.

Besides, these results answer to some of the assumptions proposed by Tlili et al.
(2012), which were (i) a preferential metabolism of BDE 99 rather than BDE 47 and
(i) a preferential uptake of BDE 47. With regard to our data and those of the
literature, assumptions lead to a preferential uptake of BDE 47 rather than a
preferential metabolism of BDE 99. Consequently, the global high level of BDE -47
concentrations measured in invertebrates from monitoring studies could come from
firstly by the preferential uptake of BDE 47 and then by other PBDE congener’s
degradation (e.g. from BDE-209 or -153) which is still a few investigated in literature.
This study does not exclude the hypothesis of the BDE 99 biotransformation to other
metabolites (e.g. OH-/MeOH-PBDEs), which were not studied here (Staskal et al.

2006, Yang et al. 2017).
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5. Conclusions and perspectives
No bio-isomerization of y- to a-HBCD or debromination of BDE 99 in to BDE 47

were observed in the three invertebrate species selected. The 2HBCD levels do not
exceed 0.76 ngg' (ww) in organisms. These results are consistent with low
environmental contamination found in literature, especially since these BFRs were
banned of use. Additionally, TK model parameters for radix and gammarid exposed
to BDE 99 were estimated by Bayesian inference. Their median and 95% credibility
intervals predictions were given. Similar uptake rates were obtained for radix and
gammarid, but snails did not eliminated BDE 99, unlike gammarid. Further
investigations are required to explore the hypotheses raised in this study, such as a
higher HBCD level of exposure, measurement of CYP-450 biological activity in

organisms and measurement of BDE 99 levels in radix faeces.

Conflict of interest
The authors declare no conflict of interest.

Funding sources
This work was supported by the French Agency for Biodiversity.

Acknowledgments
The authors are thankful to Grand Parc Miribel-dJonage for providing the sediment

used in experiments.The authors are also grateful to Myriam Arhror and Matthieu
Masson (Irstea Lyon, France) for sediment characteristic analysis. The authors are
also grateful to anonymous reviewers and to Ms. L. Northrup for editing the

manuscript.

Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de mod¢lisation et d’inférence développé — Article 3 227



References

Abdallah, M. A. E., C. Uchea, J. K. Chipman, and S. Harrad. 2014. Enantioselective
biotransformation of hexabromocyclododecane by in vitro rat and trout hepatic sub-
cellular fractions. Environmental Science and Technology 48:2732-2740.

AFNOR. 2010. Determination of the Toxicity of Fresh Water Sediments to Chironomous
Riparius - Part 1: Natural Sediments Water Quality.

Amorim, J., I. Abreu, P. Rodrigues, D. Peixoto, C. Pinheiro, A. Saraiva, A. P. Carvalho, L.
Guimaraes, and L. Oliva-Teles. 2019. Lymnaea stagnalis as a freshwater model
invertebrate for ecotoxicological studies. Science of the Total Environment 669:11-28.

Armitage, P. D. C., P.S. ; Pinder, L.C.V. 1995. The Chironomidae: Biology and ecology of
non-biting midges, London.

Arnot, J. A. and F. A. P. C. Gobas. 2006. A review of bioconcentration factor (BCF) and
bioaccumulation factor (BAF) assessments for organic chemicals in aquatic organisms.
Environmental Reviews 14:257-297.

Ashauer, R., A. Hintermeister, I. Caravatti, A. Kretschmann, and B. I. Escher. 2010.
Toxicokinetic and toxicodynamic modeling explains carry-over toxicity from exposure
to diazinon by slow organism recovery. Environmental Science and Technology
44:3963-3971.

Bernillon, P. and F. Y. Bois. 2000. Statistical issues in toxicokinetic modeling: A Bayesian
perspective. Environmental Health Perspectives 108:883-893.

Bertin, D., P. Labadie, B. J. D. Ferrari, A. Sapin, J. Garric, O. Geffard, H. Budzinski, and M.
Babut. 2016. Potential exposure routes and accumulation kinetics for poly- and
perfluorinated alkyl compounds for a freshwater amphipod: Gammarus spp. (Crustacea).
Chemosphere 155:380-387.

Besse, J. P., M. Coquery, C. Lopes, A. Chaumot, H. Budzinski, P. Labadie, and O. Geffard.
2013. Caged Gammarus fossarum (Crustacea) as a robust tool for the characterization of
bioavailable contamination levels in continental waters: Towards the determination of
threshold values. Water Research 47:650-660.

Binelli, A., L. Guzzella, and C. Roscioli. 2008. Levels and congener profiles of
polybrominated diphenyl ethers (PBDESs) in Zebra mussels (D. polymorpha) from Lake
Maggiore (Italy). Environmental Pollution 153:610-617.

Chen, D., R. C. Hale, M. J. La Guardia, D. Luellen, S. Kim, and H. N. Geisz. 2015.
Hexabromocyclododecane flame retardant in Antarctica: Research stations as sources.
Environmental Pollution 206:611-618.

Cincinelli, A., F. Pieri, T. Martellini, M. Passaponti, M. Del Bubba, S. Del Vento, and A. A.
Katsoyiannis. 2014. Atmospheric occurrence and gas-particle partitioning of PBDEs in
an industrialised and urban area of Florence, Italy. Aerosol and Air Quality Research
14:1121-1130.

Ciparis, S. and R. C. Hale. 2005. Bioavailability of polybrominated diphenyl ether flame
retardants in biosolids and spiked sediment to the aquatic oligochaete, Lumbriculus
variegatus. Environ Toxicol Chem 24:916-925.

228 Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de modélisation et d’inférence développé — Article 3



Covaci, A., A. C. Gerecke, R. J. Law, S. Voorspoels, M. Kohler, N. V. Heeb, H. Leslie, C. R.
Allchin, and J. De Boer. 2006a. Hexabromocyclododecanes (HBCDs) in the
environment and humans: A review. Environmental Science and Technology 40:3679-
3688.

Covaci, A., A. Gheorghe, O. Hulea, and P. Schepens. 2006b. Levels and distribution of
organochlorine pesticides, polychlorinated biphenyls and polybrominated diphenyl
ethers in sediments and biota from the Danube Delta, Romania. Environmental Pollution
140:136-149.

Covaci, A. and G. Malarvannan. 2016. Brominated flame retardants. Pages 379-410
Handbook of Environmental Chemistry. Springer Verlag.

de Wit, C. A. 2002. An overview of brominated flame retardants in the environment.
Chemosphere 46:583-624.

Directive, U. 2013. Directive of the European Parliament and the Council of the European
Union for Environmental Quality Standards in the Field of Water Policy (WFD). Official
Journal of European Communities.

Dong, L., L. Zheng, S. Yang, Z. Yan, W. Jin, and Y. Yan. 2017. Deriving freshwater safety
thresholds for hexabromocyclododecane and comparison of toxicity of brominated flame
retardants. Ecotoxicology and Environmental Safety 139:43-49.

Drouillard, K. G., S. Chan, S. O'Rourke, G. Douglas Haffner, and R. J. Letcher. 2007.
Elimination of 10 polybrominated diphenyl ether (PBDE) congeners and selected
polychlorinated biphenyls (PCBs) from the freshwater mussel, Elliptio complanata.
Chemosphere 69:362-370.

Du, M., L. Lin, C. Yan, and X. Zhang. 2012. Diastereoisomer- and enantiomer-specific
accumulation, depuration, and bioisomerization of hexabromocyclododecanes in
Zebrafish (Danio rerio). Environmental Science and Technology 46:11040-11046.

Hong, S., J. S. Khim, J. Park, H.-S. Son, S.-D. Choi, K. Choi, J. Ryu, C.-Y. Kim, G. S.
Chang, and J. P. Giesy. 2014. Species- and tissue-specific bioaccumulation of arsenicals
in various aquatic organisms from a highly industrialized area in the Pohang City, Korea.
Environmental Pollution 192:27-35.

Inoue, Y., N. Hashizume, T. Yoshida, H. Murakami, Y. Suzuki, Y. Koga, R. Takeshige, E.
Kikushima, N. Yakata, and M. Otsuka. 2012. Comparison of Bioconcentration and
Biomagnification Factors for Poorly Water-Soluble Chemicals Using Common Carp
(Cyprinus carpio L.). Archives of Environmental Contamination and Toxicology 63:241-
248.

Igbal, M., J. H. Syed, A. Katsoyiannis, R. N. Malik, A. Farooqi, A. Butt, J. Li, G. Zhang, A.
Cincinelli, and K. C. Jones. 2017. Legacy and emerging flame retardants (FRs) in the
freshwater ecosystem: A review. Environmental Research 152:26-42.

Janak, K., A. Covaci, S. Voorspoels, and G. Becher. 2005. Hexabromocyclododecane in
Marine Species from the Western Scheldt Estuary: Diastereoisomer- and Enantiomer-
Specific Accumulation. Environmental Science & Technology 39:1987-1994.

Kim, U.J.,, N. T. H. Yen, and J. E. Oh. 2014. Hydroxylated, methoxylated, and parent
polybrominated diphenyl ethers (PBDESs) in the inland environment, Korea, and

Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de mod¢lisation et d’inférence développé — Article 3 229



potential OH- and MeO-BDE source. Environmental Science and Technology 48:7245-
7253.

Koch, C., T. Schmidt-Kétters, R. Rupp, and B. Sures. 2015. Review of
hexabromocyclododecane (HBCD) with a focus on legislation and recent publications
concerning toxicokinetics and -dynamics. Environmental Pollution 199:26-34.

Lauzent, M. 2017. Study of ecodynamic persistent organic pollutants and emerging interest
halogenated micropollutants in aquatic environments. Université de Bordeaux.

Law, K., V. P. Palace, T. Halldorson, R. Danell, K. Wautier, B. Evans, M. Alaee, C. Marvin,
and G. T. Tomy. 2006a. Dietary accumulation of hexabromocyclododecane
diastereoisomers in juvenile rainbow trout (Oncorhynchus mykiss) I: Bioaccumulation
parameters and evidence of bioisomerization. Environmental Toxicology and Chemistry
25:1757-1761.

Law, R. J., M. Alaee, C. R. Allchin, J. P. Boon, M. Lebeuf, P. Lepom, and G. A. Stern. 2003.
Levels and trends of polybrominated diphenylethers and other brominated flame
retardants in wildlife. Environment International 29:757-770.

Law, R. J., C. R. Allchin, J. de Boer, A. Covaci, D. Herzke, P. Lepom, S. Morris, J.
Tronczynski, and C. A. de Wit. 2006b. Levels and trends of brominated flame retardants
in the European environment. Chemosphere 64:187-208.

Law, R. J., A. Covaci, S. Harrad, D. Herzke, M. A. E. Abdallah, K. Fernie, L. M. L. Toms,
and H. Takigami. 2014. Levels and trends of PBDEs and HBCDs in the global
environment: Status at the end of 2012. Environment International 65:147-158.

Lebrun, J. D., D. Leroy, A. Giusti, C. Gourlay-Francé, and J. P. Thomé. 2014.
Bioaccumulation of polybrominated diphenyl ethers (PBDEs) in Gammarus pulex:
Relative importance of different exposure routes and multipathway modeling. Aquatic
Toxicology 154:107-113.

Lebrun, J. D., M. Perret, A. Geffard, and C. Gourlay-Francé. 2012. Modelling copper
bioaccumulation in Gammarus pulex and alterations of digestive metabolism.
Ecotoxicology 21:2022-2030.

Leppédnen, M. T. and J. V. K. Kukkonen. 2004. Toxicokinetics of sediment-associated
polybrominated diphenylethers (flame retardants) in benthic invertebrates (Lumbriculus
variegatus, oligochaeta). Environmental Toxicology and Chemistry 23:166-172.

Li, P., H. Wu, Q. Li, J. Jin, and Y. Wang. 2015. Brominated flame retardants in food and
environmental samples from a production area in China: concentrations and human
exposure assessment. Environmental Monitoring and Assessment 187.

Luo, X.J.,, W. Ruan, Y. H. Zeng, H. Y. Liu, S. J. Chen, J. P. Wu, and B. X. Mai. 2013.
Trophic dynamics of hexabromocyclododecane diastereomers and enantiomers in fish in
a laboratory feeding study. Environmental Toxicology and Chemistry 32:2565-2570.

MacKay, D. and A. Fraser. 2000. Bioaccumulation of persistent organic chemicals:
Mechanisms and models. Environmental Pollution 110:375-391.

Ming, S. J. H. 2006. Bioavailability of Heavy Metals in Water. Water Purification
Technology.

230 Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de modélisation et d’inférence développé — Article 3



Morrison, H. A., F. A. P. C. Gobas, R. Lazar, and G. D. Haffner. 1996. Development and
Verification of a Bioaccumulation Model for Organic Contaminants in Benthic
Invertebrates. Environmental Science & Technology 30:3377-3384.

OECD. 2004. Sediment-Water Chironomid Toxicity Test Using Spiked Sediment. In: OECD
Guidelines for the Testing of Chemicals. Pages 1-21.

Olukunle, O. I. and O. J. Okonkwo. 2015. Concentration of novel brominated flame
retardants and HBCD in leachates and sediments from selected municipal solid waste
landfill sites in Gauteng Province, South Africa. Waste Management 43:300-306.

Plummer, M. 2016. rjags: Bayesian Graphical Models using MCMC.

R Core Team. 2017. R: A language and environment for statistical computing. R Foundation
for Statistical Computing, Vienna, Austria.

Ratier, A., C. Lopes, P. Labadie, H. Budzinski, N. Delorme, H. Quéau, L. Peluhet, O.
Geffard, and M. Babut. 2019. A Bayesian framework for estimating parameters of a
generic toxicokinetic model for the bioaccumulation of organic chemicals by benthic
invertebrates: Proof of concept with PCB 153 and two freshwater species. Ecotoxicology
and Environmental Safety 180:33-42.

Sanders, J. M., G. A. Knudsen, and L. S. Birnbaum. 2013. The fate of 3-
hexabromocyclododecane in female C57BL/6 mice. Toxicological Sciences 134:251-
257.

Schultz, I. R., S. Reed, A. Pratt, and A. D. Skillman. 2007. Quantitative oral dosing of water
soluble and lipophilic contaminants in the Japanese medaka (Oryzias latipes).
Comparative Biochemistry and Physiology - C Toxicology and Pharmacology 145:86-
95.

Shi, D., D. Lv, W. Liu, R. Shen, D. Li, and H. Hong. 2017. Accumulation and developmental
toxicity of hexabromocyclododecanes (HBCDs) on the marine copepod Tigriopus
japonicus. Chemosphere 167:155-162.

Son, M. H., J. Kim, E. S. Shin, S. H. Seo, and Y. S. Chang. 2015. Diastereoisomer- and
species-specific distribution of hexabromocyclododecane (HBCD) in fish and marine
invertebrates. Journal of Hazardous Materials 300:114-120.

Stapleton, H. M., R. J. Letcher, and J. E. Baker. 2004. Debromination of Polybrominated
Diphenyl Ether Congeners BDE 99 and BDE 183 in the Intestinal Tract of the Common
Carp (Cyprinus carpio). Environmental Science and Technology 38:1054-1061.

Staskal, D. F., H. Hakk, D. Bauer, J. J. Diliberto, and L. S. Birnbaum. 2006. Toxicokinetics
of polybrominated diphenyl ether congeners 47, 99, 100, and 153 in Mice. Toxicological
Sciences 94:28-37.

Szabo, D. T., J. J. Diliberto, H. Hakk, J. K. Huwe, and L. S. Birnbaum. 2010. Toxicokinetics
of the flame retardant hexabromocyclododecane gamma: Effect of dose, timing, route,
repeated exposure, and metabolism. Toxicological Sciences 117:282-293.

Szabo, D. T, J. J. Diliberto, H. Hakk, J. K. Huwe, and L. S. Birnbaum. 2011. Toxicokinetics
of the flame retardant hexabromocyclododecane alpha: Effect of dose, timing, route,
repeated exposure, and metabolism. Toxicological Sciences 121:234-244.

Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de mod¢lisation et d’inférence développé — Article 3 231



Tlili, K., P. Labadie, C. Bourges, A. Desportes, and M. Chevreuil. 2012. Bioaccumulation of
polybrominated diphenyl ethers by the freshwater benthic amphipod gammarus pulex.
Archives of Environmental Contamination and Toxicology 63:69-76.

Tomy, G. T., W. Budakowski, T. Halldorson, D. M. Whittle, M. J. Keir, C. Marvin, G.
Macinnis, and M. Alaee. 2004a. Biomagnification of a- and y-Hexabromocyclododecane
Isomers in a Lake Ontario Food Web. Environmental Science and Technology 38:2298-
2303.

Tomy, G. T., V. P. Palace, T. Halldorson, E. Braekevelt, R. Danell, K. Wautier, B. Evans, L.
Brinkworth, and A. T. Fisk. 2004b. Bioaccumulation, Biotransformation, and
Biochemical Effects of Brominated Diphenyl Ethers in Juvenile Lake Trout (Salvelinus
namaycush). Environmental Science and Technology 38:1496-1504.

Tomy, G. T., K. Pleskach, S. H. Ferguson, J. Hare, G. Stern, G. Macinnis, C. H. Marvin, and
L. Loseto. 2009. Trophodynamics of some PFCs and BFRs in a western Canadian Arctic
marine food web. Environmental Science and Technology 43:4076-4081.

Van Ael, E., A. Covaci, R. Blust, and L. Bervoets. 2012. Persistent organic pollutants in the
Scheldt estuary: Environmental distribution and bioaccumulation. Environment
International 48:17-27.

Vigano, L., C. Roscioli, C. Erratico, L. Guzzella, and A. Farkas. 2009. Polybrominated
diphenyl ethers (PBDEs) in gammarids, caddisflies, and bed sediments of the lowland
River Po. Bulletin of Environmental Contamination and Toxicology 82:200-205.

Watanabe, I. and S.-i. Sakai. 2003. Environmental release and behavior of brominated flame
retardants. Environment International 29:665-682.

Yang, J., H. Zhao, and K. M. Chan. 2017. Toxic effects of polybrominated diphenyl ethers
(BDE 47 and 99) and localization of BDE 99—-induced cypla mRNA in zebrafish larvae.
Toxicology Reports 4:614-624.

Zegers, B. N., A. Mets, R. Van Bommel, C. Minkenberg, T. Hamers, J. H. Kamstra, G. J.
Pierce, and J. P. Boon. 2005. Levels of hexabromocyclododecane in harbor porpoises
and common dolphins from western European seas, with evidence for stereoisomer-

specific biotransformation by cytochrome P450. Environmental Science and Technology
39:2095-2100.

Zhang, Y., H. Sun, and Y. Ruan. 2014. Enantiomer-specific accumulation, depuration,
metabolization and isomerization of hexabromocyclododecane (HBCD) diastereomers in
mirror carp from water. Journal of Hazardous Materials 264:8-15.

Zhao, G., Z. Wang, M. H. Dong, K. Rao, J. Luo, D. Wang, J. Zha, S. Huang, Y. Xu, and M.
Ma. 2008. PBBs, PBDEs, and PCBs levels in hair of residents around e-waste
disassembly sites in Zhejiang Province, China, and their potential sources. Science of the
Total Environment 397:46-57.

232 Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de modélisation et d’inférence développé — Article 3



5.3 MATERIEL SUPPLEMENTAIRE

Supplementary material

Bioaccumulation of Brominated
Flame Retardants (BFRs) and
their potential
biotransformation by freshwater

invertebrates.

Aude Ratier?, Christelle Lopes®-’, Véronique Duvillard?,
Pierre Labadie®¢, Héléne Budzinski¢, Olivier Geffard? Marc
Babut?.

@ |Irstea, UR RiverLy, centre de Lyon-Villeurbanne, 5 Avenue de la Doua, CS20244, 69625
Villeurbanne Cedex, France.

® Univ Lyon, Université Lyon 1, CNRS, Laboratoire de Biométrie et Biologie Evolutive
UMR5558, F-69622 Villeurbanne, France.

¢ CNRS, Environnements et Paléoenvironnements Océaniques et Continentaux (EPOC),
UMR 5805, Laboratoire de Physico- et Toxico-Chimie de I'environnement (LPTC), Université
de Bordeaux, 351 cours de la Libération, 33405 Talence, France.

" Corresponding author: christelle.lopes@univ-lyon1.fr

Chapitre 5 : Exemples d’applications du cadre de modélisation et d’inférence développé —
Matériel supplémentaire 233



Appendix A — Quality control of analyses and LoD/LoQ

The limit of detection (LoD) was determined as the concentration with a signal-to-
noise ratio of 3. For water samples, the LoD were between 0.07-0.53, 0.18-0.71 and
0.10-0.48 ng L™ for a-B-y-HBCD and between 0.04 and 0.09 ng L™ for BDE 99. For
solid matrix, the LoD were between 0.19-1.24, 0.14-0.55 and 0.39-1.62 ng g~ dw for
a-B-y-HBCD, between 0.03 and 0.1 ng g™' dw for BDE 99 and -47. If the value was
under the LoD, we consider it a zero.

Native >HBCD and BDE 99 recovery was determined using spiked samples for
water ( 103, 98 and 114% for a-B-y-HBCD and 91% for BDE 99), technical sand
(90+ 7, 74 + 10 and 85 + 12% for a-B-y-HBCD (n=6), 93 + 5.2% for BDE 99 (n=8)
and 94.5 + 13.3% for BDE 47 (n=8)), mussel tissue (NIST SRM2947a Organics in
Freeze-Dried Mytilus edulis, 107 + 57 and 70 + 47 % for a-B-HBCD (n=3) and
79.5+16.2% for BDE 99 (n=2)) reference materials. In addition, homemade
reference materials for BDE 99 and -47 using spiked leaves and gammarid were
analyzed to obtain chemicals recoveries (respectively for leaves and gammarid
90.7 £ 4.0% and 104 = 7.5% for BDE 99 (n=3) and 95.7 + 5.0% and 109 + 8.4% for
BDE 47 (n=3)).

Replicate procedural blanks (respectively for water and solid matrix, n=2 and 6
for HBCD and n=4 and 9 for BDE 99) were analyzed for each series of samples

where the ZHBCD and BDE 99 concentration was always below the LoD.
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Figure A.1. Experimental design for chironomid exposed to HBCD commercial

mixture spiked sediment.

Appendix B. Groundwater characteristics

Parameter | Unit | Value
HCOs 217
Si02 6.40
COT 2.40
Crl 11.5
S042 36.2
Na* 8.8
K+ mg/L| 20
Mg?* 71
Ca?* 75.5
NH4* <0.02
NO> <0.05
NOs- 7.0
PO43 <0.10
pH - 8.1
Conductivity uS | 443
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Figure A.3. Experimental design for gammarid exposed to HBCD commercial
mixture spiked sediment.
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Appendix C. Water samples analyses details.

For HBCD analyses, the injection volume was set at 100 pL and the separation
was performed at a flow rate of 0.5 mL min-! under gradient elution conditions using
MeOH / MilliQ water (70/30; v/v) (A) and ACN (B). Gradient elution was from 35 % A
to 0 % A in 3 min, kept isocratic for 1 min, 0 % A at 4.0 min to 90 % A at 4.5 min and
kept isocratic for 2.5 min. Electrospray ionization was performed in the negative
mode. Mass spectrometer parameters were: source temperature 150°C;
desolvatation gas flow 15 L min' ; capillary voltage 3,000 V. Quantification was
achieved by internal standard calibration, using a five-point calibration curve
covering the concentration range 0 to 1,000 ng L' for HBCD isomers.

For PBDE analyses, the vector gas used was helium at a debit of 1.3 mL min"’
and nitrogen as auxiliary gas at a debit of 60 mL min-'. Injector temperature was
fixed at 300 °C and detector temperature at 300 °C. Kiln temperature program was:
80 °C during 2 min, 10 °C min" up to 290°C, 35 °C min' up to 315°C. The injection
volume was set at 1 yL. BDE 99 and -47 were quantified relative to internal standard

(F-BDE 47).
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Appendix D. Solid samples analyses details.

For HBCD analyses, the injection volume was set at 5 yL and the separation was
performed at a flow rate of 0.3 mL min"' under gradient elution conditions using
MeOH / MilliQ water (70/30; v/v) (A) and ACN (B). Gradient elution was from 90 % A
to 0 % A in 4.75 min, kept isocratic for 1.25 min, 0 % A at 6 min to 90 % A at 6.10
min and kept isocratic for 2.90 min. Electrospray ionization was performed in the
negative mode. Mass spectrometer parameters were: source temperature 120°C;
desolvatation temperature 450°C; desolvatation gas flow 800 L h' ; capillary voltage
2,600 V; cone gas flow 50 L h', cone voltage 20 V ; collision energy 10 eV. The
mass spectrometer was operated in selected reaction monitoring mode (SRM) and
the following SRM transitions were monitored: 640.5 > 80.9 and 640.5 > 78.9 for
transition of quantification and confirmation of HBCD diastereocisomers respectively.
The transition of quantification and confirmation of 13C12-a-HBCD were 652.6 >
80.9 m/z and 652.6 > 78.9 m/z respectively. Quantification was achieved by internal
standard calibration, using a five-point calibration curve covering the concentration

range 0 to 35 ng g-! for HBCD isomers.
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Appendix E. Prior distributions and implementation of the models.

We assumed a gaussian distribution of the contaminant concentration into the

organism:
Cobs(£)~N(C(?), 0) (A.S5)

Where N stands for the Normal law, Co(f) correspond to the contaminant
concentration into the organism at time r measured during the experiments, C(¢) is
the contaminant concentration at time ¢ predicted by the model, and ¢ is the standard

deviation of contaminant concentration into the organism.

To our knowledge, our study is the first to report chironomid, gammarid or radix
exposures to HBCD or BDE 99 spiked sediment in controlled conditions. As a result,
we used a non-informative (-5, 2) logio-uniform prior for uptake and elimination rate
constants (Ks,chironomid, Ks,radix, Ksgam, Kigam, Kegam and Ke chironomiad). WWe used a log1o-
normal (0.236, 2) prior for kg (in d') according to Péry et al. (2002), corresponding to
a growth rate of 1.72 d™'. Priors for Lo and Lmax were assumed to follow log1o-normal
distributions and were set, respectively, at (0.778, 0.64; in days) corresponding to an
initial size of 6.0 mm, and (1.056, 0.64; in days) corresponding to a mean limit size of
11.4 mm (Péry et al. 2002). We assumed a non-informative (0.001, 0.001) gamma
prior for the precision, which is one of the most common priors for variance
parameters (Lambert, 2005; Richards and Chaloupka, 2009).
For gammarids exposed to BDE 99, 300,000 iterations were realized

after discarding the first 10,000 iterations. Samples from every 85" iteration were
stored to reduce autocorrelation in the sample. For radix exposed to BDE 99, 11,238

iterations were realized after discarding the first 20,000 iterations. Samples from
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every 3" iteration were stored to reduce autocorrelation in the sample. To monitor
the convergence of the chains, we used a visual inspection as well as the Gelman
criteria (Gelman, 1995).

From the joint posterior distribution, we can obtain the marginal posterior
distribution for each parameter, which can be summarized by the mean or median
and standard deviation. The accuracy of model parameter estimation can be
visualized by comparing prior and posterior distributions: a thin posterior distribution
reflects that data brought enough information to precisely estimate parameters. To
check the relevance of model predictions, we represent, for each experiment,
observed data superimposed to the model simulated with the median of the posterior
distribution for each parameter and the 95% credibility band of the predicted data
considering parameter uncertainties and stochasticity. To obtain the 95% credibility
band, the predicted data were simulated with the model for each MCMC iteration and

the stochastic model considered for observed data (Eq. (A.S5)).
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Figure A.5. Prior (red curve) and posterior (black curve) distributions obtained for

model parameters when (a) gammarids and (b) radix were exposed to BDE 99.

Appendix F. Data files and R Codes of the models (R software (version 3.3.3 2017-
03-06))

R Codes and corresponding .csv data files are available on DOI
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5.4 NOTE 3 : COMPARAISON AVEC DES DONNEES IN SITU

5.4.1 Introduction

Etant donné que le cadre de modélisation présenté dans ce manuscrit a ét¢ développé en
s’appuyant uniquement sur des données expérimentales acquises en conditions controlées, la
question se pose de sa pertinence vis-a-vis de données « de terrain » (in situ), obtenues en
conditions non controlées. Cette question, quoique légitime, ne devait en principe pas étre
abordée directement dans le cadre de cette these, mais quelques données issues d’observation
de terrain sont disponibles pour les PBDE et ’'HBCD (Babut et al. 2016b). Il m’a paru
intéressant de comparer les données mesurées in situ et les données obtenues au laboratoire
(article 3). Par ailleurs, il m’a semblé pertinent d’examiner si les modeles développés dans le
cadre de ce chapitre (gammares exposés au BDE 99) permettent de relier les concentrations

observées dans les sédiments et celles mesurées dans les organismes in situ.

5.4.2 Matériels et méthodes

Les données disponibles (Babut et al. 2016b) concernent :

- des mesures ponctuelles d’HBCD dans les sédiments de 3 sites (ADB:

Andrézieux-Bouthéon, LUY : Luynes, T1J : Tignieu-Jameyzieux) ;

- des mesures ponctuelles de PBDE dans les sédiments de 5 sites (T1J, BOL : Le
Bourget-du-Lac, FLO : Fleurey-sur-Ouche, MRG : St-Maurice de Gourdan,

VAT : Viriat), mais dont seulement deux dépassent la limite de détection ;

- des mesures d’HBCD et de PBDE dans des organismes encagés aux mémes
sites, a savoir des chironomes (C. riparius) et des gammares (G. fossarum ou
mélange G. fossarum/G. pulex). A noter que les organismes encagés ne sont pas
exposés directement au sédiment des sites d’étude, mais aux matieres en

suspension ;

- des mesures d’HBCD et de PBDE, dont le BDE 99, dans des invertébrés
collectés sur ces mémes sites ; dans le cas du BDE 99, les gammares étaient
présents sur tous les sites (une campagne en juin), les chironomes (espece

indéterminée) sur un seul site.

Pour prédire les concentrations observées en BDE 99 dans les gammares encagés a
partir de celles mesurées dans les sédiments in sifu, I’équation 6 de D’article 3 et les

distributions marginales des parameétres correspondantes ont été utilisées (voir article 3).
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5.4.3 Résultats et discussion

Les concentrations mesurées dans les différentes matrices sont présentées dans le
Tableau 16. Les concentrations mesurées dans les sédiments de ces différents sites sont plus
faibles (facteur 5 a 10) que celle du sédiment enrichi au laboratoire (3 ng g!' ps) pour le
BDE 99, tandis que pour ’HBCD deux sites (ADB et LUY) présentent des concentrations du
méme ordre de grandeur que la concentration du sédiment enrichi (SHBCD 13,5 ng g! ps), et

le troisieéme site est encore plus contaming, environ d’un facteur 3.

Tableau 16. Contamination observée et prédite (moyenne puis intervalle de crédibilité a
95 % entre crochets) in situ (sédiment, invertébrés autochtones et encagés) pour ’'HBCD et le

BDE 99 (na : non analysé, n.d : non détecté).

Site' Sédiment Chironome Gammare

(ng g ps) (ng g pf) (ng g pf)

in situ encagé insitu  encagé Prédictions
(jour 7)

HBCD
ADB 9,19 0,33 9,13 na 1,05 -
LUY 10,35 0,44 0,21 2,74 0,84 -
TH 39,95 na 9,83 2,76 0,69 -
BDE 99
BOL n.d 0,151 0,078 0,175 0,119
FLO n.d na 0,019 n.d 0,012
MRG n.d na n.d 0,025 0,052
T 0,32 na 0,396 0,887 0,387 0,039 [0,034-0,043]
VAT 0,70 na 0,237 0,513 0,284 0,085 [0,075-0,095]

Les teneurs en ZHBCD dans les chironomes et gammares exposés au laboratoire (cf.
Figure 1 de I’article 3) ont atteint 0,760 et 0,12 ng g™ pf respectivement au bout de 4 et 9
jours. Les concentrations (XHBCD) observées chez les chironomes autochtones présentent un
niveau de contamination légérement inférieur (0,38 + 0,08 ng g! pf) aux concentrations
observées au laboratoire (0,76ngg! pf), ol le sédiment était moins contaminé
(4,83 +£1,67ng g ps). Les concentrations dans les chironomes encagés sont comprises entre
0,21 ng g! pfet 9,83 ng g! pf, plus élevées (facteur 13) pour deux des trois sites que les
chironomes exposés au laboratoire. Bien qu’au site T1J la concentration dans le sédiment soit
environ 4 fois plus élevée qu’au site LUY, les niveaux d’accumulation chez les chironomes

encagés sur ces deux sites sont similaires.

Les concentrations (XHBCD) observées chez les gammares autochtones pour les sites

13 Le détail des différents sites est disponible dans le rapport cité (Babut et al. 2016b).
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de TIJ et LUY, qui présentent un niveau de contamination du sédiment supérieur ou proche
de celui du sédiment enrichi au laboratoire (9,82 + 2,83 ng g ps), sont plus élevées (autour
de 2,7 ng g! pf) que les concentrations observées au laboratoire. Les concentrations dans les
gammares encagés sont comprises entre 0,7 ng g’ pfet 1,05 ng g pf, soit 5 a 10 fois celles

mesurées au laboratoire.

De méme, la concentration mesurée en BDE 99 dans les gammares exposés au
laboratoire est égal a 0,43 ng g™ pf au bout de 7 jours (cf. Figure 2 de I’article 3, condition
E2) pour un sédiment contaminé a 3,4 £ 0,14 ng g’ ps, soit une concentration légérement
plus basse que les gammares autochtones, et du méme ordre de grandeur que les gammares

encagés (Tableau 16).

Les prédictions du modele concernent les gammares encagés exposés au BDE 99. Pour
deux sites (TLJ et VAT), la concentration dans le sédiment a ét¢ mesurée. De ce fait, j’ai
utilisé les distributions marginales de chacun des parameétres du modéle précédemment
obtenues dans I’article 3, pour prédire la concentration en BDE 99 dans les organismes
encagés aprés 7 jours, en remplacant la concentration en BDE 99 du sédiment utilisé au
laboratoire par celle mesurée in situ. Les concentrations prédites sont, respectivement pour
les sites VAT et T1J, 3 et 10 fois plus faibles que celles mesurées dans les gammares encagés
(Tableau 16). De plus, les concentrations mesurées dans les gammares encagées ne sont pas

dans les intervalles de crédibilité a 95 % des prédictions du modéle.

Plusieurs hypotheéses peuvent étre €évoquées pour expliquer ces différences de

dynamique d’accumulation :

- Les conditions d’exposition ne sont pas les mémes, notamment la durée. Les
gammares autochtones pourraient avoir atteint 1’équilibre avec le milieu étant probablement
exposés plus longtemps, bien qu’aucune donnée n’est disponible concernant leur histoire de
vie et leur temps de résidence. De plus, les données concernant des organismes autochtones
sont des données ponctuelles, une mesure correspondant a une durée d’exposition non
définie. Les données des organismes encagés sont également des données ponctuelles, 1a ou il
faudrait des données au cours du temps. Par ailleurs, les organismes autochtones et encagés
peuvent avoir des sources de contamination différentes (e.g. variabilit¢ des sources
d’alimentation exploitées), ce qui pourrait expliquer les différences de niveaux de

contamination.
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- Le taux de mati¢re organique des sédiments module la disponibilit¢ des composés
hydrophobes (Di Toro et al. 1991). Malheureusement, ni la perte au feu, ni le taux de carbone
organique n’ont été¢ mesurés pour ces sites au moment de la collecte des échantillons et de la
mise en place des organismes encagés. Le taux de carbone organique particulaire du sédiment
utilisé pour les tests au laboratoire était compris entre 2,4 % et 12 % selon les dates de
prélevement (médiane 3,4 %), soit des taux comparables ou inférieurs a ceux rapportés aux
sites LUY et TIJ dans le cadre du réseau de contrdle de surveillance de la DCE'*. D’autres
facteurs environnementaux peuvent également étre suspectés, comme [’influence de la

température sur les teneurs mesurées dans les organismes.

- Un effet de I’espéce ou de la population sur les concentrations observées peut
¢galement étre suspecté : dans la présente étude, nous avons utilis€ exclusivement
G. fossarum provenant d’un site exempt de contamination, tandis que dans 1I’étude de terrain,
les gammares encagés provenaient d’un site peu ou pas exposé ou cohabitent G. fossarum et
G. pulex, alors que les gammares autochtones pouvaient appartenir a diverses especes du

genre Gammarus.

5.4.4 Conclusion

Les gammares et chironomes sur le terrain semblent bioaccumuler le BDE 99 et
I’HBCD de manicre plus importante que ceux exposés au laboratoire. En I’état des données
disponibles, il n’est pas possible de conclure sur les causes de ces différences. Une approche
exploratoire pourrait néanmoins étre testée en étudiant la biodisponibilité des contaminants a
travers la variation du taux de MO, en utilisant une démarche similaire a celle développée

dans cette thése.

14 Les données du taux de MO dans les sédiments des sites LUY et T1J sont disponibles sur le site internet
suivant : http://sierm.eaurmc.fr/surveillance/eaux-superficielles/index.php
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5.5 NOTE 4 : TAUX D’INGESTION ET EFFICACITE D’ASSIMILATION

5.5.1 Introduction

Le cadre de modélisation développé dans les chapitres précédents considérait le taux
d’absorption a partir de la nourriture comme une seule composante, ne distinguant pas le taux

d’ingestion et I’efficacité d’assimilation comme initialement proposé dans le modele original
(Eq.(3)).

Le taux d’ingestion (IR) correspond a la quantit¢ moyenne de nourriture que peut
ingérer un individu. Le taux d’ingestion varie selon le mode d’alimentation des espéces, et
aussi selon la concentration de nourriture ou la masse de I’organisme (Reinfelder et al. 1998).
Une formule empirique reliant IR a la masse des organismes et a la teneur en matiere
organique (Eq. (27)) est parfois utilisée pour les organismes ingérant des particules de

sédiment pour se nourrir (Casado-Martinez et al. 2009a) :
IR = 0,435 x W°%771 x M(0~09920 (27)

ou MO désigne la fraction de matiere organique dans le sédiment ingéré (mg) et W le poids

sec de I’organisme (mg).

D’autres approches impliquent le marquage de la nourriture avec des composés radioactifs
(Hirabayashi 1998) ou fluorescents (Romito et al. 2010), ou encore la dissection et pesée des

tubes digestifs sur microbalance (Brooke ef al. 1996).

L’efficacité d’assimilation (AE) est un processus physiologique, résultant du passage
d’un contaminant a travers la membrane digestive. Elle varie en fonction de I’espéce et du
contaminant (Reinfelder ef al. 1998). Ce paramétre est difficile a estimer expérimentalement
puisque cela requiert (i) 1’utilisation de composés marqués nécessitant des équipements
spécialisés et qui a surtout été appliquée aux €¢léments trace (Reinfelder et al. 1998, Casado-
Martinez et al. 2009b, Janssen et al. 2010) ou (ii) ’analyse du contaminant d’intérét dans les
feces collectés : I’AE est alors obtenue par différence entre le flux ingéré et le flux excrété
(Wang et Fisher 1999). Cette approche est impraticable avec des organismes benthiques, pour
lesquels les féces sont impossibles a différencier du sédiment (Janssen et al. 2010). Ces
difficultés ont conduit dans certains cas a considérer que I’AE peut étre estimée a partir de
I’équation du modele décrit par I’équation (3), deés lors que tous les autres paramétres du

modele sont connus.
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L'objectif de cette note est de considérer la biodisponibilit¢é d’un contaminant dans
différentes sources de nourriture. Pour cela, on peut distinguer I’IR de I’AE dans I’estimation
des parametres du modele générique, a partir de données expérimentales obtenues pour I’IR.
Les méthodes recourant au marquage par des composés radioactifs n’étant pas applicables au
laboratoire d’écotoxicologie a Irstea, des approches alternatives ont été testées pour

Chironomus riparius et Gammarus fossarum.

5.5.2 Matériels et méthodes
Taux d’ingestion

Chironomus riparius

La méthode choisie consiste a disséquer 10 chironomes au stade L4 sous loupe
binoculaire pour récupérer leurs tubes digestifs, au début et a la fin de I’exposition. La
dissection, opérée sur boite de Pétri préalablement pesée, consiste a arracher la téte du
chironome pour récupérer le tube digestif. Les tubes digestifs sont poolés par 10 et pesés frais
sur une microbalance (moyenne de 20 pesées) afin de déterminer la teneur moyenne en

nourriture qu’ils contiennent. Le taux d’ingestion (mg mg-! j!) correspond au rapport entre

I’accroissement de masse du tube digestif (mg, pf) et celui I’organisme (mg, pf).
Gammarus fossarum

Le taux d’ingestion des gammares peut étre déterminé en mesurant la quantité¢ de
feuilles d’aulne consommées par les gammares selon le protocole du test d’alimentation
(protocole standardisé interne au laboratoire, Coulaud et al. (2011), Annexe D) dans les
aquariums exposés au contaminant. Brievement, le test consiste a nourrir 20 gammares avec
20 disques de feuilles d’aulne calibrées (2.2 cm de diameétre) placés dans un systéme
d’encagement (4 réplicats par condition). Les feuilles pouvant étre attaquées par des micro-
organismes, il convient aussi de mettre en place un témoin avec 10 disques de feuilles et sans
gammares. A la fin du test, les feuilles sont récupérées et scannées, tandis que la taille des
gammares est aussi mesurée. Les scans des disques de feuilles sont ensuite traités avec un
logiciel d’analyse d’image (Imagel]). La valeur moyenne de consommation individuelle
exprimée en mm? j! par individu peut étre convertie en masse consommée (mg), a partir de la
masse moyenne (ps) des disques de feuille. Le taux d’ingestion, exprimé en mg mg™!j !,
correspond a la masse consommée rapportée au poids moyen d’un individu. Le test
d’alimentation doit étre réalisé en paralléle dans les aquariums témoin sans contaminant et

dans les aquariums exposés au contaminant. En effet, le contaminant peut avoir un effet
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inhibiteur sur le taux d’ingestion (Forrow et Maltby 2000, Wilding et Maltby 2006).

Modélisation et inférence
Pour le chironome exposé au PCB 153, 1’équation (28) a été utilisée pour distinguer

I’'IR de ’AE :

L0 = [(AE x IR x )] — [(ke + k) X C(B)] pour0<t<t. (28)

Pour le gammare exposé au PCB 153, I’équation (29) a été utilisée pour distinguer I’IR

de ’AE:

—d621(t) = AE X IR X Cl,El - ke X CEl(t) pour0<t<tc

(29)

dcgi(t) = ks X Cg — ko X Cgy(t) pour 0 <t <t

Le processus d’inférence qui a été utilisé pour estimer les paramétres (notamment IR et

AE) est identique a celui présenté dans 1’article 1.

5.5.3 Résultats et discussion
Chironomus riparius

IR expérimental
Les résultats expérimentaux du taux d’ingestion obtenus sur la durée des tests sont

reportés dans le Tableau 17.

Tableau 17. Résultats expérimentaux des taux d’ingestion (IR) pour les chironomes.

Masses des organismes Masses des tubes IR 7 jours
Expériences
entiers (mg, moy/10) digestifs (mg, moy/10)  (mgmg'j™")
JO J7 JO J7
PCB 153 2,97 11,0 0,77 2,15 0,17
HBCD 1,05 3,10% 0,36 1,19° 0,41°

1 4 jours d’exposition pour I’exposition a HBCD

Selon Brooke ef al. (1996), le tube digestif du chironome représente 14,8 % a 24,5 %
de la masse totale de la larve. Pour les chironomes exposés au PCB 153, le tube digestif
représente en moyenne 23 % (14 — 30 %) de la masse totale de la larve, ce qui est cohérent
avec la littérature. Les résultats restent cependant incertains car cette méthode tend a
surestimer le taux d’ingestion, dans la mesure ou le tube digestif n’est pas nécessairement

vide au début de 1’exposition.
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Estimation de IR et AE

Dans le cas de I’expérimentation du chironome exposé¢ au PCB 153, un IR égal a
0,17 mg mg! j! a été pris en compte dans le modéle sélectionné (Eq. (28)), en considérant
pour ce parametre une distribution gaussienne dont la moyenne est de 0,17 et un écart type de
0,07. Les sorties du modele incluent alors non seulement le kg et le ke, comme vu
précédemment dans [’article 1, mais également I'IR et I’AE, puisque le coefficient
d’absorption a partir du sédiment (ks) est égal au produit de I'IR et de I’AE. Les résultats

obtenus sont reportés au Tableau 18 ci-dessous.

Tableau 18. Paramétres TK estimés pour le chironome exposé au PCB 153 a partir de

I’équation (28) et rappel des valeurs estimées a partir de I’Eq. (6) de I’article 1.

Modéle Eq. (28) Modéle Eq. (6) de I’article 1
Paramétre  Médiane Percentiles Paramétre  Médiane Percentiles
25%  97,5% 2,5% 97,5%
AE (%) 2,52 1,31 7,16
ks G 0,473 0,359 0,804
IR () 0,175 0,064 0,308
ke (i) 0,083 0,019 0,247 ke (™) 0,121 0,041 0,392
k(G 0,114 0,019 0,314 K (Gh) 0,123 0,029 0,356
Lo (mm) 6,75 4,66 8,74 Lo (mm) 6,75 4,85 8,71
Lmax (mm) 19,2 13,5 57,8 Lmax (mm) 18,5 13,3 40,7

Les estimations des paramétres a partir du modéle tenant compte des données
expérimentales pour I’IR (Eq. (28)) est aussi performant que lorsqu’on estime seulement ks :
le produit des valeurs médianes AE et IR est égal a la valeur médiane de ks estimée par
I’équation (6) de l’article 1 (Tableau 18). En revanche, de grandes incertitudes sont
observées autour des parametres AE et IR, en plus de ’augmentation des incertitudes pour les
autres parametres du modele (sauf pour Lo). L’efficacité d’assimilation estimée pour le
chironome exposé au PCB 153 est égale a 2,52 % ; elle est spécifique de 1’espece et du
contaminant. Rasmussen (1984) ont estimé une AE de 5,9 % chez C. riparius au stade L4
exempt d’une contamination, et Janssen ef al. (2010) ont estimé pour les PCB (moyenne de

plusieurs congénéres) une AE de 2 a 10 % chez le polychéte Neanthes arenaceodentata.
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Gammarus fossarum

IR expérimental

Les données de consommation de feuilles ont été collectées au cours des quatre
expériences effectuées au cours de cette thése. Bien qu’elles aient été obtenues sur toute la
durée des tests (phase d’exposition et phase de dépuration), on ne s’intéressera ici qu’a celles
directement exploitables pour I’estimation des taux d’ingestion, c’est-a-dire les données des
gammares exposés et leurs témoins respectifs. Les données expérimentales obtenues pour les
gammares témoins sont présentées dans le Tableau 19. Lorsque les surfaces consommeées par
les gammares témoins sont comparées a celles des gammares exposés test par test, aucune
différence n’a été observée pour la condition contaminée (Annexe D, Tableau D.1):

I’exposition aux contaminants n’a pas eu d’effet sur I’alimentation des gammares.

Tableau 19. Distribution des surfaces de feuille consommées (mm? individu™ j!) par les

gammares témoin.

PCB 153 HBCD BDE 99 Pyréne
Réplicats 4 4 8 8
Moyenne 26’8 3 1 ,4 26,0 29,1
[min-max] [24.2-30,6] [21,4-38,4] [16,7-38,9] [19,2-33,8]
Valeur 29,7 29,1 28,8 31,6

?: modele développé par Coulaud et al. (2011).

A titre indicatif, compte tenu d’une masse moyenne de 15,3 mg (ps) par disque de
feuille d’une surface de 380 mm?, et d’une masse séche moyenne de 6,14 mg (ps) par
gammare (Duvillard 2018), I’'IR moyen pour 1’ensemble des témoins tous essais confondus
est égal a 0,157 + 0,060 (témoins) ou 0,154 + 0,068 (exposés), des valeurs inférieures a celle
estimée par Lebrun et al. (2014) pour des gammares de 1’espece G. pulex nourris avec des
feuilles de charme et exposés également a des PBDE (0,25 + 0,03 mg mg' j!). Wilding et
Maltby (2006) avaient pour leur part noté un IR égal a 0,28 +0,01 mg mg' j! chez les
témoins de I’espece G. pulex dans le cadre d’une exposition au zinc.

Prise en compte dans le cadre de modélisation et inférence

Dans le cas du gammare exposé au PCB 153, un IR égal a 26,8 + 2,76 mm? gammare!
j!a été mesuré (soit relatif & la masse d’un gammare : 0,238 + 0,049 mg mg™ j!). Cette
donnée peut étre prise en compte dans le modele Eq. (29), en considérant pour ce parametre
une distribution a priori gaussienne dont la moyenne et I’écart type sont ceux présentés par
Wilding et Maltby (2006). Le coefficient d’absorption a partir des feuilles (ki) est égal au

produit de I’IR et de I’AE. Les estimations obtenues sont reportées dans le Tableau 20.
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Tableau 20. Parametres TK estimés pour le gammare exposé au PCB 153 et rappel des

valeurs estimées a partir des Egs. (12) et (14) de I’article 1.

Modé¢le Eq. (29) Modéle Eqs. (12) et (14) de ’article 1
Paramétre  Médiane Percentiles Paramétre =~ Médiane Percentiles
25%  97,5% 2,5% 97,5%
AE 0,053 0,035 0,093
(sans unité) kiGh 0,013 0,010 0,016
IR () 0,237 0,141 0,333
k(G 0,071 0,057 0,087 ks (™) 0,071 0,057 0,087
) 0,178 0,131 0,229 ke(Gh 0,178 0,131 0,229

Le modéle tenant compte des données expérimentales pour I’IR (Eq. (29)) obtient des
distributions de parametres similaires a celui considérant seulement ki. L’AE estimée pour le
PCB 153 est égale a 5,3 %. Cette valeur est nettement plus basse que la borne inférieure de la
gamme d’AE d’un hexachlorobiphényl (36 - 52 %) compilée par Wang et Fisher (1999) pour
I’amphipode Diporeia sp.. En revanche Janssen et al. (2010) estiment I’AE du polychete
N. arenaceodentata exposé a un sédiment contaminé par des PCB10 entre 6 et 10 %. Les
résultats obtenus sont donc cohérents avec ceux de la littérature, en sachant que ce parameétre

est a la fois dépendant du contaminant et de 1’espece.

5.5.4 Conclusion

Le mod¢le le plus parcimonieux est celui considérant le taux d’accumulation par la voie
trophique uniquement, c’est-a-dire sans distinguer I'I[R et I’AE. Cependant, selon les
situations, il peut étre utile de connaitre ou d’estimer les valeurs de ces deux parameétres. Par
exemple, il peut étre pertinent d’avoir connaissance des valeurs d’IR et ’ordre de grandeur
des valeurs d’AE si I'on souhaite appliquer ce modéle et son cadre d’inférence associé comme
outil de prédiction a une situation ou il n’est pas possible de le calibrer avec des données
expérimentales (e.g. absence de données pour le taux d’accumulation relatif a la voie
trophique). Par ailleurs, ce cadre peut étre utilisé pour connaitre la biodisponibilité¢ d’un

contaminant dans différentes sources de nourriture, en estimant 1’efficacité d’assimilation.
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5.6 NOTE 5 : MISE EN (EUVRE DES DIRECTIVES 2000/60 ET 2013/039 —
EXEMPLE DU BENZO-(A)-PYRENE

5.6.1 Introduction

Depuis un certain temps en France, les HAP sont généralement analysés dans le
sédiment dans le cadre de suivis annuels (réseaux de surveillance « RNB»!° puis
« RCS/RCO »'%). Cependant, la directive 2013/039 spécifie que pour les HAP, la norme de
qualité¢ environnementale (NQE) concerne le biote, en 1’occurrence des invertébrés tels que
des mollusques. Cependant, modifier le protocole de surveillance mis en place depuis
plusieurs années conduirait a une perte de continuité des données. Afin de conserver
I’historique des données tout en appliquant la directive (interprétation des résultats par
rapport au biote), les modéles TK tels que celui développé dans ce manuscrit pourraient étre
employés. En effet, ils peuvent prédire (i) les concentrations dans le sédiment équivalent a la
NQEbiote (i.€. la concentration dans le s€édiment a ne pas dépasser a partir d’une concentration
cible dans I’organisme) et (if) les concentrations dans le biote, directement a partir de

données mesurées dans le sédiment in sifu, en comparant cette prédiction a la NQEbpjote.

L'objectif de cette note est d’illustrer la premiere approche a I’aide du cadre de
modélisation et d’inférence développé dans ce manuscrit. Cela pourra s’effectuer a partir
d’une étude toxico-cinétique disponible dans la littérature, qui permettra d’estimer les
distributions marginales des parameétres du modele et ainsi de prédire la concentration dans le
sédiment a ne pas dépasser pour respecter la NQEpioe associée. En [’occurrence, le
benzo(a)pyrene (noté BaP) s’adsorbe fortement aux particules du sédiment, plus fortement
que le PCB 153 (Schuler et al., 2003) malgré un log Kow inférieur. Dans cette étude, les
métabolites du BaP chez la hyal¢lle étaient non détectés, alors que le chironome (C. tentans)

a montré des capacités importantes a biotransformer le BaP.

5.6.2 Matériels et méthodes
Données expérimentales

Les jeux de données utilisés sont ceux de Schuler et al. (2003), ou Chironomus tentans
et Hyalella azteca ont été exposés trois jours a du sédiment contaminé en BaP puis transférés

dans un milieu non contaminé pendant trois autres jours. Les cinétiques de concentrations

IS RNB : Réseau National de Bassin
16 RCS/RCO : Réseaux de Controle de Surveillance / Réseau de Contrdle Opérationnel
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mesurées en BaP et ses métabolites dans les deux espéces ont ét¢ obtenues et utilisées pour

ajuster le modele et son cadre d’inférence.

Modélisation et inférence

L’équation (26) a ét¢ utilisée pour modéliser les cinétiques de BaP et ses métabolites
dans la hyalelle et le chironome, en supposant que 1’exposition par 1’eau est minoritaire en
raison de la forte hydrophobicit¢ du BaP (logKow = 6,13). Des distributions a priori
uniformes ont ét¢ définies pour les parameétres : logio(8) ~ U (-5,2). A noter que dans cette
¢tude, les métabolites du BaP chez la hyalélle étaient inférieurs a la limite de détection, alors

que les chironomes ont montré des capacités importantes a métaboliser ce composé.

Les distributions marginales a posteriori des parameétres ainsi obtenues sont ensuite
utilisées pour prédire une concentration dans le sédiment en BaP pour laquelle ces

organismes présenteraient une concentration inférieure ou égale a la NQEpiot (5 ng g pf).

5.6.3 Résultats et discussion

En appliquant le cadre de modélisation et d’inférence Bayésienne associée aux données
expérimentales de Schuler et al. (2003) a deux invertébrés (chironome et hyalélle) exposés a
du sédiment contaminé en BaP (Cs = 0014 ng g ps), les paramétres ont été estimés. Par
exemple, pour C. tentans, le ks estimé est égal a 0,73 [0,47 — 1,08] j°!, ke a 2,16 [0,63 —
4,2013", kn a 1,65 [1,38 — 2,02] j' et kemer & 0,76 [0,65 — 0,88] j'. Les distributions
marginales de ces parameétres sont ensuite utilisées pour obtenir les prédictions des
concentrations dans les organismes en BaP et ses métabolites pour lesquelles 1a NQEpiote n’est
pas dépassée (Figure 46). Pour cela, j’ai fait varier la concentration d’exposition (i.e.
concentration de BaP dans le sédiment) dans le processus d’inférence, jusqu’a obtenir la
concentration a ne pas dépasser pour respecter la NQEpiote du BaP aprés 3 jours d’expositions.
Ces prédictions correspondent a une concentration en BaP dans le sédiment estimée a 25 et
19 ng g! ps pour C. tentans et H. azteca respectivement. La capacité du chironome a
métaboliser le BaP est telle que les métabolites (non identifiés dans 1’étude d’origine)
atteignent a eux seuls une concentration quasi double de la NQEpioe définie pour le composé
parent, comme le montre la Figure 46-a. La simulation sur le crustacé amphipode H. azteca
(i.e. sans métabolisation, Figure 46-b) quant a elle montre qu’il ne faudrait pas dépasser
19 ng g'! ps de BaP pour que cette espéce n’accumule pas plus que la NQEpiote, bien que 1’état

d’équilibre ne soit pas atteint au bout de 3 jours d’exposition avec les prédictions.
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(a) C. tentans (b) H. azteca
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Figure 46. Prédictions de la bioaccumulation du BaP et des métabolites (a) par
C. tentans exposé pendant 3 jours a 25 ng g'! ps de sédiment contaminé, (b) par
H. azteca exposé a 19 ng g'! ps de sédiment contaminé pendant 3 jours et (c) par
H. azteca exposé pendant 14 jours a 13.5 ng g ps de sédiment contaminé. La ligne
pointillée horizontale rouge représente la NQEpio. de 5 ng g! pf. La ligne verticale

pointillée noire représente la fin de la phase d’exposition des organismes.

Pour prédire la concentration a ne pas dépasser en BaP dans le sédiment pour cette

espece a I’état d’équilibre, j’ai donc fait varier le temps d’exposition a 14 jours, ainsi que la

concentration d’exposition pour obtenir les prédictions en Figure 46-¢. En conséquence, pour

la hyalélle, il ne faudrait pas dépasser 13,5 ng g™ ps de BaP pour que cette espéce n’accumule

pas plus que la NQEbiote a 1’état d’équilibre.

Dans cette application a la réglementation, cette approche permet de quantifier les

incertitudes autour des prédictions, qui sont indispensables en évaluation du risque. De plus,

I’approche développée ici est souvent appliquée a des données in situ, c’est-a-dire soumise

aux conditions environnementales (e.g. taux de matiére organique, température), que les

incertitudes autour des prédictions devraient prendre en compte.
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5.6.4 Conclusion

Pour répondre aux besoins d’interprétation des données de surveillance des sédiments
dans le cadre imposé par la directive 2013/039/UE, de bonnes perspectives existent pour
I’utilisation de ce cadre de modélisation et d’inférence. Par ailleurs, la NQEpiote est définie
pour le composé parent, alors que les métabolites peuvent étre plus toxiques. Il serait donc
pertinent d’envisager une NQEpiote qui soit définie sur les métabolites d’une substance lorsque

ces derniers ont des effets toxiques.

En résumé, ce chapitre a illustré des exemples d’applications du cadre de modélisation

et d’inférence développé lors de ce travail. Entre autres, cette approche a permis :
- d’étre appliquée a d’autres contaminants, comme les retardateurs de flammes bromés ;
- de prédire des concentrations dans le biote a partir des concentrations d’exposition in
situ
- d’estimer 1’efficacité d’assimilation d’un contaminant pour un organisme exposé par
la voie trophique ;

- de prédire des concentrations dans le sédiment a ne pas dépasser pour respecter la

NQEbiote-
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Chapitre 6 : Discussion générale

L’objectif général de cette thése était de développer un cadre générique de modélisation
et d’inférence applicable a différentes especes d’invertébré exposés a divers contaminants
organiques, en incluant différentes voies d’exposition et différents processus, comme la
dilution par la croissance et la biotransformation. Pour y répondre, deux objectifs ont été
proposés, un méthodologique et un écotoxicologique. L’objectif méthodologique consistait a
développer un cadre de modélisation TK et d’inférence, incluant toutes les possibilités, c’est-
a-dire plusieurs voies d’exposition (dissoute et trophique) et d’élimination (excrétion,
croissance, biotransformation), adapté a différents couples espéces-substances, a 1’aide de
I’inférence Bayésienne qui considére simultanément 1’ensemble des données disponibles et
qui permet de quantifier les incertitudes. L’objectif écotoxicologique, quant a lui, portait sur
I’¢tude de la variabilité de la bioaccumulation de contaminants par différentes especes, cela
se traduisant par un apport de connaissances de la bioaccumulation de contaminants par les
invertébrés (notamment sur ’'HBCD pour lequel peu d’information est disponible), en
particulier sur les différentes voies d’exposition et d’élimination, ou encore sur la variabilité

des cinétiques selon le couple espece/contaminant.

Dans ce chapitre, les résultats seront donc discutés en revenant sur les objectifs majeurs

développés dans cette these.

6.1 VALIDATION DU MODELE GENERIQUE ET DU CADRE D’INFERENCE
DEVELOPPE

Différents modeles TK ont ét¢ adaptés selon les processus considérés (différentes
hypothéses) a tous les couples espéce/contaminant testés. La plus-value de ces travaux de
theése est d’avoir utilisé 1’inférence Bayésienne pour estimer les paramétres des différents
modeles. Cette approche a notamment permis de pallier certaines difficultés existantes,
comme [’estimation des parametres relatifs a la biotransformation. En effet, I’inférence
Bayésienne posséde plusieurs avantages, dont certains ont pu étre mis en exergue tout au long
de ce manuscrit : (i) les données a priori, (ii) la distribution jointe a posteriori intégrant la
corré¢lation entre les parametres, (iii) la prise en compte simultanée des données de nature

différentes et (iv) sa mise en application.
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La prise en compte des données a priori dans le processus d’inférence s’est révélée
pertinente pour résumer l’information disponible sur les parameétres. Par exemple, dans
certaines ¢tudes d’origine relatives a la biotransformation, les valeurs estimées du parametre
km €taient négatives, alors qu’avec la prise en compte des données a priori, des intervalles de

valeurs possibles (i.e. valeurs positives) ont pu étre défini.

La distribution jointe a posteriori obtenue pour chacun des modeles a permis de
prendre en compte les corrélations entre les paramétres, permettant une estimation plus
précise et «juste » des incertitudes, indispensable dans I’ERE. Cela a particulierement été
mis en exergue dans l’article 2, lors de la comparaison entre les paramétres estimés par
inférence Bayésienne et les valeurs de ces mémes parametres obtenues d’aprés les méthodes
d’origine : I’approche Bayésienne donne des estimations précises des parametres 1a ou les
approches utilisées dans les 7 études d’origine n’y arrivait pas. De plus, avec cette méthode,
les incertitudes sur les parametres ont facilement €té « projetées » sur les prédictions du

modele pour obtenir « sans difficulté » les intervalles de crédibilité sur les prédictions.

Considérer simultanément des données expérimentales de différentes conditions a
permis d’estimer simultanément les taux d’accumulation (kw, ki, ks) et d’¢limination (ke) avec
les données d’exposition et de dépuration, d’estimer le taux de croissance kg simultanément
avec les données de bioaccumulation et de croissance (article 1 et 3), mais aussi d’estimer le
taux de biotransformation kn simultanément avec les données de bioaccumulation du
compos¢ parent et du métabolite (article 2). De plus, dans les études d’origine mentionnées
dans [Darticle 2, les valeurs de certains paramétres ont di étre fixées pour estimer
correctement les autres paramétres du modéle. Cela n’a pas été le cas avec ’inférence
Bayésienne, puisque cette derniere a permis d’éviter d’en fixer un (ou plusieurs),

principalement grace a I’estimation simultanée des parameétres.

Le processus d’inférence a été réalisé par les logiciels gratuits JAGS et R. Le logiciel R
est largement utilisé par une vaste communauté scientifique, et les codes utilisés sont
facilement a disposition. De plus, les temps de calculs sont relativement courts. Ainsi, la mise
en place du modele TK générique développé dans un cadre d’inférence Bayésienne est simple
et accessible par différentes instances (e.g. laboratoires de recherche, bureaux d’études,

agences réglementaires (EFSA 2018)).
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Cependant, lors de 'utilisation de I’inférence Bayésienne appliquée au modele TK, des
précautions doivent étre prises lors de la définition des distributions a priori des parametres
du modéle. En effet, le choix des lois a priori est une étape fondamentale dans 1’analyse
bayésienne et pourtant délicate, notamment lorsque des lois a priori non informatives sont
utilisées. Par exemple, dans ces travaux et selon les données a disposition, cela nécessitait
parfois de fixer des limites strictes lors de la définition des lois a priori vaguement

informatives.

6.2 VARIABILITE INTERSPECIFIQUE, CONTAMINANTS ET FACTEURS
ENVIRONNEMENTAUX

La bioaccumulation des contaminants organiques est en partie régie par leur
biodisponibilit¢é dans le milieu. La biodisponibilit¢é d’un contaminant dépend a la fois de
I’espece exposée, des propriétés physico-chimiques des contaminants (e.g. hydrophobicité)
ainsi que des caractéristiques environnementales (e.g. température, maticre organique) (Di
Toro et al. 1991). 11 semble donc pertinent de comparer d’une part les valeurs estimées des
parametres TK d’un méme contaminant pour différentes especes, c’est-a-dire étudier
I’influence de I’espece (e.g. les traits de vie) sur les parameétres TK et d’autre part, les valeurs
estimées des paramétres TK d’une méme espece pour différents contaminants. Pour cela, le
Tableau 21 présente, pour les substances étudiées, les valeurs médianes ainsi que les
intervalles de crédibilit¢ a 95 % des paramétres toxico-cinétiques estimés a I’aide des
modeles. Le Tableau 22 résume les principales différences observées dans la
bioaccumulation des différents contaminants chez les organismes d’études, c’est-a-dire une

traduction biologique des valeurs des parameétres TK estimés.
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Tableau 21. Résumé de I’ensemble des valeurs médianes des parameétres toxico-cinétiques
estimés a partir des expériences réalisées au laboratoire et du cadre de modélisation et

d’inférence. Les intervalles de crédibilité a 95 % sont indiqués entre crochets.

Substance ks(GY ki(GY ke (Y ke(Y km (7Y Kemer ()
0,47 - 0,12 0,12
Chironomus PCB 153 [0,36-0,80] [0,03-0,36]  [0,04-0,39] - -
MPATtiS - sHpCD! NA! - NA! ; i )
0,07 0,013 0,18
PCB 153 [0,06-0,09]  [0,010-0,016] i [0,13-0,23] i
Gammarus SHBCD NA! - . NA! - -
fossarum 0,03 0,012 0,22
BDE 99 [0,02-0,04]  [0,009-0,014] - [0,16-0,28] - -
Puréne 0,02 0,003 0,05 4,64 0,52
Y [0,00005-0,517] [0,00002-0,095] [0,00002-70,5]  [0,0005-84,9] [0,0002-3,48]
0,047 - .
Radix PCB 153 [0,044-0,050] ) Fixéa 0 ) )
auricularia BDE 99 0,031 - Fixé 2 0

[0,026 - 0,035] - - -

!': L’'HBCD a ét¢ faiblement accumulé, proche des limites de quantification. Le modéle n’a pas été appliqué pour ce
contaminant.

Tableau 22. Principales différences de bioaccumulation des contaminants étudiés chez les

trois especes d’invertébrés sélectionnées.

Chironome Radix Gammare
PCB 153 Accumulation Accumulation lente Accumulation
rapide a moyenne moyenne
Pas d’élimination Elimination rapide
Elimination rapide
BDE 99 - Accumulation lente Accumulation lente
Pas d’élimination Elimination rapide
Absence de Absence de
débromination débromination
(BDE 47) (BDE 47)
HBCD Accumulation trés - Accumulation  tres
faible faible
Absence de bio- Absence de bio-
isomérisation isomeérisation
Pyréne - - Accumulation lente

Elimination lente

Biotransformation
rapide
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6.2.1 Variabilité des espéces

Pour un méme contaminant, les données toxico-cinétiques peuvent varier selon les
especes, s’expliquant au moins en partie par des traits de vie différents mais aussi par leur
physiologie. Lors de ce travail, trois espéces d’invertébrés ont été¢ étudiées : le chironome
(benthique), le gammare et le radix (épibenthique). Lorsque ces especes ont été exposées a un

méme contaminant, elles ont présentées des profils TK variés (Tableau 21 et Tableau 22).

Les plus grandes différences ont été observées pour le chironome, qui présente un taux
d’accumulation par le s€diment nettement supérieur (6 a 10 fois supérieurs) a celui des deux
autres organismes dans le cas de I’exposition au PCB 153. De la méme maniére, pour
I’HBCD, méme si le modele n’a pas été ajusté sur les données expérimentales, la
concentration mesurée dans les chironomes a la fin de 1’exposition était environ deux fois
plus élevée que dans les gammares (0,760 contre 0,358 ng g! pf respectivement) malgré une
concentration d’exposition dans le sédiment deux fois plus faible dans 1’expérience
chironome (4,83 contre 9,82 ng g! ps respectivement). Ces résultats peuvent s’expliquer du
fait que les chironomes sont exposés par voie trophique, en contact permanent avec le

sédiment contaminé (ingestion des particules).

Entre le gammare et le radix, aucune différence notable n’a été observée pour le taux
d’accumulation du PCB 153 et du BDE 99, malgré une bioaccumulation légerement plus
importante du PCB 153 chez le gammare. Cependant, les taux d’élimination entre ces deux
especes sont tres différents : le radix ne semble pas éliminer ces deux contaminants. Parmi les
hypothéses évoquées dans le chapitre 3 (section 3.4.3) et le chapitre 5 (section 5.2), la plus
plausible serait que les radix, une fois transférés en milieu propre pour la dépuration, se
contamineraient par leurs féces encore contaminés, entrainant [’apparition d’un état
stationnaire en phase de dépuration. Par ailleurs, peu d’informations sont disponibles sur leur
gestion de détoxification de contaminants organiques (Legierse et al. 1998), mais cela
pourrait étre une hypotheése a examiner de plus pres, d’autant plus que la glande digestive
d’un autre gastéropode, L. stagnalis, accumule et retient certains métaux en quantité plus
importante que dans les tissus mous (Elangovan et al. 1997).

D’un autre coté, les taux d’élimination entre le chironome et le gammare sont du méme
ordre de grandeur pour le PCB 153.

Par ailleurs, les parameétres TK du gammare exposé au pyrene via le sédiment peuvent
étre comparés a ceux d’autres espéces exposées a cette méme substance (article 2), par

exemple le polychéte marin N. diversicolor (Giessing et al. 2003). Le taux d’accumulation
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par le sédiment est plus important pour N. diversicolor (Ksn.diversicolor > Ks,G. fossarum) €t présente
un taux d’élimination plus faible (Ke.G. fossarum > KeN.diversicolor). Cependant, le gammare présente

une meilleure capacité a métaboliser le pyrene (km,G. fossarum > KmN.diversicotor)-

Ainsi, les différences observées pour la bioaccumulation de contaminants selon les
especes s’expliquent entre autres par la différence du mode de fonctionnement dans le milieu

de ces trois organismes, et dans une moindre mesure par leur physiologie.

6.2.2 Les contaminants

Pour une méme espece (gammare ou radix), le PCB 153 semble étre plus bioaccumulé
que le BDE 99 (ks pcB 153> ks BDE 99). En revanche, le taux d’élimination est similaire entre ces
deux contaminants. En se focalisant sur les propriétés physico-chimiques des contaminants,
ces résultats pourraient s’expliquer par (i) le caractére hydrophobe de la molécule, (ii) la
biotransformation, (iii) le mélange de contaminants (ou effet «cocktail ») et (iv) la
dépendance a la concentration. En effet, le PCB 153 est légérement plus hydrophobe
(logKow= 7,22) que le BDE99 (logKow = 6,84) et moins sujet a une possible
biotransformation, bien que ce processus n’a pas ¢été observé pour le BDE 99 dans les
expériences. Plus le contaminant est hydrophobe, plus une augmentation du taux
d’accumulation par le sédiment ou par les feuilles est attendue. C’est d’ailleurs ce qui est
observé chez le gammare (Figure 47), ou kspcs 153> ksBDE99 > kspyrene. En revanche, la
moyenne estimée du ke pour le pyréne est beaucoup plus faible que pour les autres

contaminants qui sont plus hydrophobes qui s’explique en partie par sa biotransformation.
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Figure 47. Distribution des valeurs des paramétres (j”!) pour le PCB 153, BDE 99 et pyréne
chez G. fossarum en fonction de leur caractere hydrophobe (LogKow). Les points représentent

les valeurs moyennes et les barres d’erreurs leurs intervalles de crédibilité a 95 %.
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Par ailleurs, pour I’expérience du radix, le PCB 153 et le BDE 99 étaient en mélange,
pouvant influencer sur les cinétiques d’accumulation et I’élimination de ces contaminants par
un effet de compétition. Ceci laisse supposer que le PCB 153 est 1égerement plus compétiteur
que le BDE 99 dans cette espece, par exemple au niveau des sites de liaison membranaires ou
de stockage. Aussi, la dépendance a la concentration n’a pas été étudiée dans ces travaux,
mais pourrait avoir une incidence sur les parametres TK. En effet, lorsque le processus
d’accumulation met en jeu des sites de liaison spécifiques au niveau des membranes ou des
organes de stockage, la concentration accumulée va dépendre non seulement de la
concentration d’exposition, mais également de la disponibilité (ou de la saturation) des sites
de liaison. Ce mécanisme a notamment été décrit pour des métaux (Lebrun ef al. 2011) et
pour des composés perfluorés (Liu et al. 2011).

D’autre part, le pyréne présente un profil particulier puisqu’il s’accumule lentement
chez le gammare, du méme ordre de grandeur que le BDE 99. Son accumulation est suivie
d’une biotransformation rapide en 1-OH-pyréne et de son élimination. A ma connaissance, et
a I’exception de I’étude présentée dans ce manuscrit (Note 2), aucune étude de toxico-
cinétique n’a ¢ét¢ menée sur G. fossarum exposé a des HAP et leur potentiel
biotransformation.

Ces travaux ont montré que, pour I’ensemble des expériences réalisées, le sédiment est
la voie d’accumulation principale, celle par ’eau étant négligeable du fait des propriétés
hydrophobes des contaminants étudiés. Ainsi, les contaminants ont une influence sur les
cinétiques de bioaccumulation dans les organismes en fonction de leurs propriétés physico-

chimiques.

6.2.3 Les facteurs environnementaux

L’influence des facteurs environnementaux sur la bioaccumulation n’a pas été étudiée
ici, bien que ce volet ait tout aussi son importance. En effet, il est pertinent de s’intéresser a
I’é¢tude de la variation de ces facteurs dans la perspective de se rapprocher des conditions
environnementales observées sur le terrain. En particulier, il a ét¢ montré que la voie
trophique est la voie d’exposition principale pour les substances étudiées dans cette thése, en
particulier par le sédiment, et dans une moindre mesure par la litiere (feuilles). Cependant, la
teneur en maticre organique (MO) et sa qualité pourraient modifier la biodisponibilité des
contaminants. En effet, la MO évolue au cours du temps (processus d’humification), ce qui

conduit a la rétention croissante des composés hydrophobes (résidus liés).

Par ailleurs, dans le contexte des potentiels effets du changement climatique, la
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variation de la température sur les teneurs en contaminants pourrait étre étudiée puisqu’elle

présente la capacité a modifier le devenir des contaminants ainsi que les processus

biologiques des espéces (Noyes et al. 2009).

6.3 PERTINENCE DE L’OUTIL DANS L’EVALUATION DU RISQUE
ENVIRONNEMENTAL

Les modéles TK permettent d’établir un lien entre I’exposition d’un organisme a un
contaminant dans le milieu et sa concentration mesurée dans les tissus, constituant la
premiere étape en ERE. Cependant, la toxicité d’un contaminant est évaluée dans la phase
toxico-dynamique, qui prédit les effets du contaminant sur I’organisme a partir de la
concentration interne. Par conséquent, plus la concentration interne est précise, meilleurs
seront les prédictions des effets. La quantification des incertitudes est un point crucial pour
une meilleure évaluation du risque. Le cadre d’inférence développé ici est donc pertinent

dans son utilisation en ERE, comme démontré entre autres dans 1’article 2 pour 1’estimation

du k.

6.4 DIFFICULTES RENCONTREES
Au cours de ces travaux de these, plusieurs difficultés ont été rencontrées, liées aux

organismes et molécules étudiés.

L’utilisation du chironome a présenté une certaine difficulté du fait de son court cycle
de vie au stade larvaire L4 (de 7 jours maximum), seule la phase d’accumulation a pu étre
¢tudiée. Ainsi, le taux d’¢élimination a été estimé qu’a partir des données d’exposition,
pouvant introduire un biais dans les estimations. Par ailleurs, un probléme de maintien au
laboratoire de Physa acuta (mortalité systématique des adultes aprés la ponte) m’a amenée a
choisir un autre gastéropode d’eau douce (Radix auricularia) comme modéle d’étude.
Plusieurs hypothéses ont été envisagées, principalement la qualité de I’eau (présence de
cuivre auquel les mollusques sont particulierement sensibles).

Par ailleurs, le dosage des contaminants nécessitait une matrice minimale (entre 0,2 et
0,5 g), ce qui m’a contraint dans la plupart des expériences a un seul point de mesure par
point de prélevement. De plus, un des criteres de sélection des contaminants était la
disponibilité du protocole d’extraction et des méthodes d’analyses. Ces derniers avaient déja
ét¢ développés au LPTC pour I’ensemble des contaminants étudiés, excepté pour le
métabolite du pyréne qui a été uniquement développé sur des matrices poisson. Le temps
d’adaptation du protocole d’extraction du métabolite a la matrice gammare s’est révélé un

peu plus long que prévu.
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Perspectives

Plusieurs perspectives peuvent étre proposé€es afin de consolider la pertinence de ce
modele et son cadre d’inférence, ainsi que son utilisation dans divers aspects (e.g.

opérationnels et réglementaires).

D’autres points d’ouverture pourraient étre considérés dans le modele TK, comme par
exemple le processus de dépendance a la concentration/saturation et la variation au cours du
temps des concentrations d’expositions. L’¢tude de la dépendance a la concentration ou
phénoméne de saturation permettrait de mieux comprendre les processus de transports
membranaires ou de stockage des contaminants organiques chez les invertébrés et leur
incidence sur les cinétiques d’accumulation. De plus, dans cette thése, les concentrations
d’expositions étaient supposées constantes alors qu’elles sont souvent variables dans

I’environnement.

Par ailleurs, la prise en compte des facteurs abiotiques pourraient étre intégrée au
modele, tels que la matiere organique, la température et le pH. En effet, il parait essentiel
d’explorer I’influence de la mati¢re organique, ou d’autres adsorbants, sur les cinétiques de
bioaccumulation de contaminants. Si la MO, qui stocke et retient les contaminants, est
ingérée par les invertébrés benthiques et épibenthiques, elle devient un vecteur de
contamination. Ce développement serait utile pour plusieurs applications : la contribution a
I’évaluation de la dangerosité des sédiments ou encore l’interprétation de données de
surveillance (s’affranchir de la variation de MO entre les sédiments utilisés dans les tests de
laboratoire et ceux in situ, prise en compte de la MO dans la transposition de NQEpiot). Par
ailleurs, la température peut affecter le devenir des contaminants, notamment leurs
dégradations, ainsi que les processus biologiques des especes (e.g. croissance, alimentation).
I1 serait donc pertinent d’étudier son impact sur les cinétiques de bioaccumulation chez les
invertébrés. De plus, le pH peut affecter la physiologie de I’organisme et dans une moindre
mesure la forme chimique sous laquelle le contaminant organique (molécules polaires

seulement) (Hamelink et al. 1994).

L’acquisition de données cinétiques in situ, impliquant des organismes encagés puis

I’estimation des parametres TK de terrain, devrait permettre d’une maniere générale de
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diminuer I’incertitude inhérente a 1’utilisation de parameétres TK acquis au laboratoire sur des

données in situ.

La mise a disposition du code des différents sous-modeles ouvre la possibilité d’étendre
ce cadre de modélisation et d’inférence a d’autres organismes et d’autres substances, comme

par exemple a des mélanges de contaminants pouvant inclure des processus de compétition.

Le modele TK pourra étre utilisé comme outil de prédiction, pour guider les choix
expérimentaux (design expérimentaux) dans le cadre de I’ERE par exemple, avec comme

objectif de gagner du temps et une diminution des cofits relatifs aux expérimentations.

Toujours dans un objectif d’évaluation des risques, le code pourra par exemple étre
intégré a la plateforme MOSAIC précédant 1’analyse toxico-dynamique (Charles et al. 2018).
De plus, dans cette perspective d’ERE, il est pertinent de s’intéresser a la bioamplification de
ces substances dans la chalne trophique. Ainsi, une possibilit¢ serait de considérer
I’organisme comme un ensemble de plusieurs compartiments selon les différents organes le
constituant (organotropisme). Cela permettrait d'évaluer la fraction trophique disponible pour
les prédateurs ou les consommateurs dans les tissus comestibles, ou encore d’identifier des
organes de stockage particuliers (en particulier pour le radix) et la détoxification. Ainsi les

prédictions des effets seront plus précises.
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Annexe A

Mesure de la taille des gammares

Pour chaque expérience, la taille moyenne des gammares est obtenue en mesurant la taille de
20 individus placés dans de 1’alcool au moment du lancement du test. La mesure de la taille

pour chacun des organismes s’effectue en deux étapes :

- Prise de photos

Les photos sont prises a 1’aide de la loupe binoculaire équipée d’une caméra, avec le
grossissement de 1x pour observer I’organisme entier (logiciel Leica Application Suite
(LAS)). Pour chaque série de photo, un étalon taille va étre photographi¢ (quadrillage de
Smm de co6té). Par la suite, les gammares sont photographiés individuellement aprées les avoir

disposés sur une lame.

- Mesure des tailles

Avec le logiciel SigmaScan Pro, les 20 gammares ont ét¢ mesurés de la base de I’antenne
jusqu’a lextrémité du dixieme segment, au début et a la fin de I’expérience afin de contrdler

la croissance des individus (Figure A.1).

Figure A.1. Mesure de la taille des gammares (distance de la base des antennes jusqu’au

10°m segment.
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Annexe B

Complément des schémas expérimentaux

n =140 n=94
Condition contréle
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—_—
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Figure B1. Design expérimental de 1’exposition des radix au mélange PCB 153/BDE 99.
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Figure B2. Design expérimental de I’exposition des gammares au pyrene.
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Annexe C

Limites de détection et de quantification

Tableau C.1. Limites de détection et de quantification dans les différentes matrices.

Eau Sédiment Feuille Gammare Chironome Radix

LoD (ng L' ou ng g'! ps)

PCB 153 0.003-0.06 0.003-0.04 0.003-0.04 0.003-0.04 0.003-0.04 0.09

BDE 99  0.04-0.09 0.088 0.064 0.095 - 0.03
BDE 47 - - - 0.099 - 0.03
a-HBCD 0.072-0.531 0.19-1.24 0.43-1.24  0.5-0.57 0.5 -

p-HBCD 0.18-0.708 0.14-0.55 0.24-0.55 0.2-0.27 0.2 -

v-HBCD 0.096-0.483 0.39-1.62 1.17-1.62 0.48-0.59 0.48 -

Pyréne 0.15 0.02-0.05 0.01-0.07 0.015-0.06 - -
1"On- : 5.1 - 0.05 - -
Pyréne

LoQ (ng L' ou ng g ps)

PCB 153 0.01-0.19 0.010-0.12 0.010-0.12 0.010-0.12 0.010-0.12 0.3

BDE 99 0.11-0.27 0.265 0.19 0.284 - 0.09

BDE 47 - - - 0.297 - 0.10

o-HBCD 0.24-1.77  0.58-3.72 1.29-3.72 1.49-1.72 1.49 -

B-HBCD 0.6-2.36  0.41-1.65 0.72-1.65 0.59-0.82 0.59 -

v-HBCD 0.32-1.61 1.16-4.85 3.53-4.85 1.43-1.76 1.43 -

Pyréne 0.45 0.05-0.16  0.04-0.2 0.046-0.19 - -
I'OH' - 15.3 - 0.15 - -
Pyréne
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Annexe D

Test d’alimentation des gammares (test ALIMO)

L’ensemble du protocole utilis¢ est résumé dans la Figure D.1.

J-10

J-5

Donnée Donnée
Temperature Survie

h

Compilation des données dans le fichier

Figure D.1. Synthése du mode opératoire du test alimentation. Source : Irstea — N. Delorme.

Les feuilles pour la préparation des disques sont mises a tremper 4 jours a température
ambiante dans de 1’eau non contaminée. Les disques de feuilles sont obtenus a I’aide des

emporte picces de 22 mm de diameétre et d’un maillet. Les feuilles épaisses et rougeatres sont
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a proscrire, tout en évitant également de prendre la nervure centrale de la feuille, de ne pas
laisser de trous a I’intérieur du disque et d’avoir le pourtour parfaitement rond. Le nombre de
disque nécessaire pour 1’expérience (10 pour les témoins et 20 pour les réplicats avec
gammares) est placé dans un pilulier étiqueté et contenant de I’eau de forage et conservé a
4 °C. Pour chaque condition testée, plusieurs réplicats (généralement 4) sont réalisés. Les
gammares exposés sont des males calibrés, homogene en taille proche de 10,6 mm. Chaque
réplicat contient 20 gammares et autant de disques de feuilles (Figure D.2-a). Un témoin

feuille est ¢galement ajouté au test, constitu¢ de 10 disques et d’aucun gammare.
(b)

00800000 bH

OQOOOOQOCQ
SLEa S, WL

Figure D.2. Systémes du test alimentation dans I’aquarium (a) et scan de disques

de feuilles (exemple de disques suite a I’exposition au BDE 99) (b).

La durée du test est de 7 jours généralement, et la température est mesurée durant toute
la durée du test a 1’aide d’une sonde paramétrée pour prendre une mesure par heure. Le
résultat du test s’obtient en compilant 4 types de données : la survie, la température, la taille
(Annexe A) et la surface des disques obtenue par photocopie et scan des disques (Figure D.2-
b) via le logiciel ImagelJ. La compilation des données s’effectue sur un fichier Excel
disponible en interne au laboratoire. L’ensemble des taux d’ingestion (IR, ou surfaces de

feuilles consommées) obtenus au cours de cette theése sont présentés dans le Tableau D.1.
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Tableau D.1. Synthése des surfaces de feuilles consommeées par les gammares.

Témoin E1 (feuilles E2 (sédiment

contaminées) contaming)
PCB 153 (10-17) 26,8 2,39 25,0 + 3,05 26,9 + 3,63
PCB 153 (J7-J14) 31,1 £4,76 20,3 +£4,18 31,8 £3,65
HBCD (J0-J9) 31,3+7,38 - 30,9 £2.81
HBCD (J9-J18) 17,3 £5,73 - 22,3 +£1,65
BDE 99 (J0-J7) 26,0 £ 9,03 36,5 + 6,60 26,5 +2,47
BDE 99 (J7-J14) 17,7 £6,56 15,3 +£9,22 15,5+794
Pyréne (JO-J7) 29,7 +£ 6,35 32,3 +£421 29,2 +3,17
Pyréne (J7-J14) 25,2 +£5,36 22,9 +3,89 24,4 +3,29
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