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Avant-propos : financement de la thése, collaborati ons et comité de pilotage

Le fonctionnement des travaux menés durant la these a été assuré par le programme de
recherche STARTT « Spatialisation des Transferts dans les Réseaux Trophiques Terrestres ». Ce
programme était co-financé par 'ANR (Agence Nationale de la Recherche, contrat n‘ANR-05-
ECCO-004) et TADEME (Agence de I'Environnement et de la maitrise de I'Energie, contrat
n0572C0058).

L'allocation de recherche qui m'a permis de réaliser ma these était co-financée par TADEME
et le Conseil Régional de Franche-Comté (01/09/2006 au 31/08/09).

Cette these s’est déroulée en collaboration avec différents laboratoires, le laboratoire d’accueil
étant le Laboratoire Chrono-Environnement (LCE). Parmi les différents laboratoires impliqués dans
la réalisation du programme, nous ne citerons ci-aprés (Tableau 1) que ceux qui ont réalisé des
collaborations sur la partie « études in situ sur le site de Metaleurop » du programme STARTT, car

la these s’est inscrite dans cette partie seulement.

Tableau 1. Laboratoires impliqués dans la réalisation du programme STARTT dans le cadre des collaborations sur la

partie « études in situ sur le site de Metaleurop ».

Intitulé du laboratoire Sigle Drganisme(s) de tutel  le Adresse Responsable Statut du
responsable
Biogéosciences i ité
g BGS Université de Bourgogne Dijon Bruno Faivre PRU
UMR 5561 et CNRS
EA 2160 MMS (Mer,
Molécules, Santé) EMI Université de Nantes Nantes Richard Cosson CR1-CNRS
ISOMer
Labor_atowe Sols et LSE Ilnst_ltut superieur Lille Francis Douay MCE
Environnement d'agriculture de Lille
Géochimie de Université Joseph Fourier .
I'environnement GE de Grenoble, CNRS Grenoble Alain Manceau DR
Cenue dEtdes | oppe CNRS Chizé | Olivier Chastel CR
Biologiques de Chizé

Un comité de pilotage comportant les membres suivant a été constitué au cours de la thése :
Michaél Cceurdassier (Co-directeur de these, LCE)

Francis Douay (LSE, Lille)

Bruno Faivre (BGS, Dijon)

Patrick Giraudoux (LCE)

Cécile Grand (ADEME)

André Pierre (Conseil Régional)

Francis Raoul (LCE)

Renaud Scheifler (LCE)

Annette de Vaufleury (Directrice de thése, LCE)
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|. INTRODUCTION GENERALE

1.1. INTRODUCTION

I.1.1. Contexte général

L’écotoxicologie est une discipline relativement récente, qui a pour objet l'étude du
comportement et du devenir des polluants dans les écosystémes, ainsi que leurs effets sur la
structure et le fonctionnement des communautés et des écosystémes (Forbes and Forbes, 1997;
Walker et al.,, 2006; Ramade, 2007). Cette définition récente et la formation méme du terme
« écotoxicologie », venant de « écologie » et « toxicologie » montre que I'écotoxicologie est par
essence inter-disciplinaire, au carrefour entre la chimie environnementale, la toxicologie et
I'écologie. L’émergence des problématiques de protection des écosystemes et de la biodiversité
depuis les années 1970, et plus encore actuellement avec la prise de conscience mondiale des
effets anthropiques sur le fonctionnement des écosystémes (Millennium Ecosystem Assessment,
2005), place I'écotoxicologie au centre de questionnements et d’attentes scientifiques, sociales,
économiques et politiques (Forbes and Forbes, 1997; Ramade, 2007). Si les principales menaces
qui entrainent I'érosion de la biodiversité sont la perte d’habitat, les changements climatiques, les
especes invasives, la sur-exploitation et I'eutrophisation, les pollutions locales et diffuses d’agents
chimiques organiques et métalliques constituent par ailleurs un probleme majeur pour la santé
humaine et de I'environnement en Europe (European Environment Agency, 2007). L'écotoxicologie
est mise en face d’'un défi majeur, celui de répondre a des questions fondamentales sur I'impact
des polluants dans les écosystemes en les rendant accessibles et exploitables techniquement
pour les décisionnaires politiques et les gestionnaires des milieux naturels.

Les études en écotoxicologie manient donc des concepts et outils de plusieurs disciplines
mais les compétences sont trop souvent dissociées, limitant la mise en relation des mécanismes
intervenant a différentes échelles spatio-temporelles et niveaux d’'organisation biologique. Pour
répondre aux questionnements scientifiques émergents, et aux objectifs sociétaux, les enjeux
actuels de I'écotoxicologie sont de poursuivre conceptuellement la multi-disciplinarité intrinséque
de la discipline en utilisant conjointement les différentes approches et en intégrant les nouveaux
outils développés dans d’autres champs disciplinaires (van Straalen, 2003; Kapustka, 2008).

Les points clés en développement dans la recherche en écotoxicologie concernent les
changements d’échelles : spatiales et temporelles et les relations des processus entre niveaux
d’organisation biologique (Cairns Jr and Nlederlehner, 1996; Akcakaya, 2001; Kapustka et al.,
2001; Ares, 2003; van Straalen, 2003; Carlsen et al., 2004; Hope, 2005; Mineau, 2005;
Tannenbaum, 2005; Fairbrother et al., 2007; Kapustka, 2008). Ces changements d’échelles, en
amenant une approche holistique et fonctionnelle, permettent une compréhension globale des
processus gouvernant transfert et effets des polluants dans les écosystémes. L'utilisation des
outils employés en écologie fonctionnelle et évolutive, en écologie du paysage et en
géostatistiques dans le cadre d’études en écotoxicologie aideraient a améliorer la compréhension

des mécanismes qui régissent le devenir et les effets des polluants dans I'environnement en les
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replacant dans leur contexte écologique (Cairns Jr and Nlederlehner, 1996; Akcakaya, 2001;
Kapustka et al., 2001; Ares, 2003; van Straalen, 2003; Carlsen et al., 2004). Ce type de démarche
a montré son intérét dans I'étude des transferts de contaminants biologiques et la prédiction des
risques de transmission en éco-épidémiologie (Danson et al., 2003; Giraudoux et al., 2003; Kitron
et al., 2006; Danson et al., 2008; Pleydell et al., 2008; Yang et al., 2008; Johnson et al., 2009).
Principalement en raison de son origine historique liée a la toxicologie, I'étude des effets des
polluants en écotoxicologie en milieu terrestre a surtout été menée a des niveaux biochimiques,
cellulaires, tissulaires, et individuels. Pourtant, parmi les besoins actuels identifiés pour I'évaluation
du risque environnemental lié aux polluants, la nécessité de lier les effets a différents niveaux
d’organisation biologique et I'extrapolation des résultats obtenus en conditions contrdlées aux
situations de terrain sont soulignés (Lagadic et al., 1997; Tannenbaum, 2001; Dobson and Shore,
2002; Mineau, 2005; Tannenbaum, 2005). Depuis les années 1990, de nombreux auteurs ont fait
apparaitre la nécessité et lintérét de considérer les impacts des polluants d'un point de vue
écologique et non plus seulement toxicologique : I'écotoxicologie devenant en ce sens une
écologie du stress, les polluants étant considérés comme des stresseurs environnementaux au
méme titre que les autres contraintes écologiques (van Straalen, 2003; Van den Brink, 2008).
Dans ce contexte, cette these a pour but d’'améliorer la compréhension des transferts et des
impacts des polluants métalliques dans les écosystémes terrestres. L'objectif est d'apporter,
dans le cadre d’'une étude spatiale et temporelle des réponses de différents modeéles biologiques a
la pollution, des données concernant l'influence des variables individuelles (espéce, age, sexe)
mais aussi environnementales (contamination et caractéristiques des sols, paysage) sur la
bioaccumulation et les effets des éléments traces métalliques (ETMs). Pour atteindre cet objectif,
une approche intégrée basée sur des changements d’échelle spatiale et de niveau d’organisation
biologique, alliée a l'utilisation d’outils généralement employés en géostatistiques et en écologie
spatiale, constitue une démarche scientifique et méthodologique adaptée. Une échelle spatiale se
caractérise par son étendue (i.e. surface concernée) et sa résolution (i.e. le niveau de détail de
l'information ou le grain et I'étendue de la plus petite unité représenté) (Burel and Baudry, 1999).
Une échelle spatiale «large » concerne une vaste étendue spatiale, mais ce terme peut
s'appliquer a des surfaces mondiales, continentales ou encore régionales, selon le contexte. Il en
est de méme pour une échelle spatiale « locale » qui peut aussi bien concerner la surface d’'une
région que d'un champ. Généralement, une large échelle posséde une résolution plus faible
(niveau de détail plus limité et plus grande étendue de la plus petite surface représentée) qu’'une
échelle locale. Les mémes remarques pour I'application des termes peuvent étre appliquées aux
échelles temporelles : selon le contexte, une durée courte ne concerne pas le méme pas de temps
si I'on se place a I'échelle des temps géologiques ou a I'échelle de la durée de vie d'un
micromammifére, et la résolution varie en conséquence. Les niveaux d’organisation biologiques
ont trait & la structure de l'organisation du vivant. Généralement, on distingue 8 niveaux

d’organisation biologiques (ce nombre peut cependant varier selon les sources) (Barbault, 2000;
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Auger and Lett, 2003; Lidicker, 2008). Les travaux mis en ceuvre dans cette these concernent le
transfert et les effets du cadmium (Cd), du plomb (Pb) et du zinc (Zn) dans les réseaux trophiques
terrestres. lls portent sur la mesure des réponses des organismes aux ETMs a différents niveaux
d’'organisation biologique (biochimiques, organiques, individuels et populationnels), durant 3
années et a 2 saisons, dans une vaste zone polluée (40 km?) autour d’une ancienne fonderie de
Pb et Zn dans le nord de la France. Dans cette thése, le travail étant placé dans le contexte d’'un
site pollué par des ETMs, nous utiliseront le terme échelle « large » pour des surfaces de I'ordre
d’'une dizaine de km?, et échelle « locale » pour des étendues de l'ordre d’'une dizaine de m?. Les
variations temporelles abordées ont trait a des variations sur un mois, inter-saisonnieres
(printemps et automne) et inter-annuelles.

Les modeles biologiques étudiés appartiennent a différents taxons de mollusques
gastéropodes terrestres parmi les invertébrés, et de micromammiféeres parmi les vertébrés. Au sein
de chacun des groupes, les espéces présentent des régimes alimentaires contrastés. Ces
organismes présentent des caractéristiques physiologiques, biologiques et écologiques variées,
permettant ainsi de comparer l'influence de ces différents parametres sur leurs réponses a la
contamination de I'environnement. Les escargots et les micromammiferes présentent un intérét
tout particulier pour I'étude des transferts et effets des ETMs dans les écosystemes terrestres, car
ces taxons sont largement répartis a travers le monde et colonisent des milieux diversifiés : ils
peuvent donc étre présents dans une large variété de sites pollués (Talmage and Walton, 1991;
Berger and Dallinger, 1993). De plus, ils présentent des densités de population relativement
élevées, permettant ainsi d’obtenir des tailles d’échantillon suffisantes pour étudier transfert et
effets des polluants en milieu naturel. lls sont par ailleurs connus pour accumuler les ETMs dans
leurs tissus, donnant ainsi la possibilité de tracer les transferts de ces éléments (Talmage and
Walton, 1991; Berger and Dallinger, 1993). Enfin, leur position dans les réseaux trophiques
(detritivores/herbivores et carnivores constituant la proie de nombreux vertébrés et invertébrés)
favorise leur réle potentiel de vecteurs de contaminants biologiques et chimiques dans les
écosystemes, tout particulierement dans le cas des micromammiféres (Shore and Rattner, 2001;
Giraudoux et al., 2002; Giraudoux et al., 2003; Alvarez et al., 2009). lls constituent une source
d’exposition aux ETMs pour de nombreux invertébrés et vertébrés (mammiféres et oiseaux, dont
certains sont des especes protégées), pouvant par conséquent entrainer des risques
d’empoisonnement secondaire des prédateurs (Beeby, 1985; Jongbloed et al., 1996; Laskowski
and Hopkin, 1996a; Shore and Rattner, 2001; Scheifler et al., 2002; Wijnhoven et al., 2007).

Le plan de ce mémoire est le suivant. La premiere partie introductive présente I'état actuel des
connaissances et les besoins identifiés qui ont orienté la définition des objectifs de ce travail. La
seconde partie est constituée de la présentation du matériel et des méthodes utilisés pour mener a
bien cette étude. La troisiéme partie réunit la présentation des résultats obtenus sous forme de 5
chapitres correspondant a des articles publiés, soumis ou en préparation. La discussion générale

et les perspectives qui se dégagent de ce travail sont exposées dans une quatrieme partie.
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1.1.2. Pollution des sols par les éléments traces m  étalliques (ETMs)
[.1.2.a. Présence des ETMs dans les sols

Les « éléments majeurs » (O, Si, Al, Fe, Ca, Na, K, Mg, Ti et P) constituent plus de 99% des
éléments de la crol(te terrestre. Les autres éléments du tableau périodique sont appelés
« éléments traces » et leur concentration individuelle n'excéde normalement pas 0,1% (1000
mg/kg masse séche) et, la plupart d’entre eux montrent des concentrations moyennes inférieures a
100 mg/kg (Alloway, 1995). Les éléments traces métalliques (ETMs) sont donc les métaux
appartenant au groupe des éléments traces et parmi eux on peut citer le cadmium (Cd), le cuivre
(Cu), le plomb (Pb) et le zinc (Zn). La plupart des ETMs étaient autrefois placés sous la
dénomination « métaux lourds » mais cette terminologie, basée sur la masse atomique de
référence et bien qu’encore usitée, est soumise a discussion. Les ETMs peuvent étre classés en
groupes selon leur position dans le tableau périodique, le Cd appartenant au groupe II-B, le Cu au
groupe I-B, le Pb au groupe IV-A et le Zn au groupe 1I-B. D’autres classifications, basées non plus
cette fois sur les seules propriétés physico-chimiques des éléments mais sur les implications de
ces propriétés sur les interactions entre les ETMs et les systémes vivants existent (Sigel, 1986).
Ce type de classification est particulierement important pour expliquer les mécanismes de
transport, stockage et toxicité des ETMs au niveau cellulaire sur les étres vivants (Sigel, 1986).

La plus communément utilisée par les biologistes est basée sur l'affinité des ETMs avec
certains ligands, plus précisément les ligands oxygénés (classe A), les ligands azotés ou soufrés
(classe B) ou pour les 2 types de ligands (classe intermédiaire) (Nieboer and Richardson,
1980)(Tableau 1.1.1).

Tableau I.1.1. Classification de certains ions métalliques entre les classes A, intermédiaire et B d’aprés (Nieboer and

Richardson, 1980). Le nom des métaux étudiés dans la these est écrit en gras.

Classe A Intermédiaire Classe B
Calcium Zinc Cadmium
Magnésium Plomb Cuivre
Manganese Fer Mercure
Potassium Chrome Argent
Strontium Cobalt
Sodium Nickel
Arsenic
Vanadium

Les ETMs présents de maniére endogéne dans les sols proviennent de la dégradation du
matériau parent et sont distribués dans les sols par les processus pédogénétiques (Alloway,
1995). Le fond pédo-géochimique en ETMs (concentrations naturelles dans les sols) est fortement
conditionné par le substrat géologique (Kabata-Pendias and Pendias, 1992; Alloway, 1995;
Adriano, 2001). D’'autres sources, exogenes, telles que les apports par ruissellement liés a

I'érosion, les émissions atmosphériques des feux de forét ou encore des éruptions volcaniques,
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interviennent de maniéere naturelle. D'autres facteurs naturels influencent les teneurs du fond pédo-
géochimique en ETMs, par exemple les caractéristiques physico-chimiques du sol, le climat ou
encore la végétation et les flux de matiére dans les écosystemes (Alloway, 1995; Baize and
Sterckeman, 2001). Les ETMs ne sont en effet pas statiques au sein des écosystemes, et leurs
cycles biogéochimiques des ETMs a I'échelle terrestre sont liés a des interactions entre les

compartiments physiques et biologiques (Figure 1.1.1).
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Figure 1.1.1. Modele général décrivant les pools d’accumulation et les voies de transfert majeurs des éléments dans les

écosystemes terrestres (Adriano, 2001).

Les concentrations naturelles en ETMs sont trés variables spatialement, puisque les facteurs
qui modulent leurs concentrations varient dans I'espace a différentes échelles (Xu and Tao, 2004;
Rodriguez et al., 2008). De plus, de fortes concentrations peuvent étre observées régionalement
ou localement en fonction du substrat géologique mais aussi des mécanismes pédogénétiques
aboutissant au relargage des ETMs dans les sols par le matériau parent et des apports exogénes
cités précédemment. Les gammes des teneurs naturelles en Cd, Pb et Zn sont donc relativement
larges et trés variables entre métaux (Tableau 1.1.2). Les valeurs régionales pour le Nord-Pas-de-
Calais (en considérant des sols comparables a ceux du site de Metaleurop Nord) sont proches des
valeurs moyennes observées a travers le monde, ce qui suggére que les ensembles géologiques
et pédologiques considérés ne montrent pas de fortes concentrations en ETMs naturelles (Tableau
1.2).
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Tableau 1.1.2. Teneurs naturelles en ETMs dans les sols. Les valeurs données sont exprimées en mg.kg'1 masse séche.
& Valeurs rapportées dans la littérature (Kabata-Pendias and Pendias, 1992; Alloway, 1995; Adriano, 2001).

a b

A travers le monde Valeurs régionales Nord-Pas-de-Calais

Gamme Moyenne Médiane sols agricoles Médiane sols forestiers
Cadmium 0,006 — 1,10 0,53 0,39 0,20
Plomb 2-160 17 2 42° 32,7 53,3
Zinc 10 - 300 40a64° 68,1 53,4

® valeurs régionales pour des sols comparables a ceux du site de Metaleuop Nord (sols appartenant au méme ensemble
pédogénétique : substrat géologique et conditions régionales similaires) (Sterckeman et al., 2002b).

¢ Valeurs différentes selon les sources.

Les sols peuvent présenter de fortes teneurs en ETMs dues a des apports d'origine
anthropique. Les principales sources de pollution des sols en ETMs délibérées ou accidentelles
sont : (1) les activités métallurgiques : activités miniéres, fonderie et industrie métallurgique, (2) les
pratiques agricoles et horticoles (fertilisants, pesticides), (3) les boues d’épuration, (4) I'utilisation
de combustibles fossiles, (5) I'industrie manufacturiére et chimique, (6) les stockages de déchets,
(7) les activités sportives de tir et péche et (8) les zones d’entrainement militaire et les zones de
combats (Van Den Hout et al., 1999; Adriano, 2001). Les sols sont affectés par des sources
locales de polluants, le polluant est émis dans I'environnement a proximité (m a km) du sol ou il
sera retenu, ou depuis des sources éloignées (plusieurs km voire milliers de km). Lorsque des
polluants (parmi lesquels les ETMs) sont émis dans I'environnement, ils peuvent étre transportés
sur de larges distances et transférés entre I'atmosphere, I'hnydrosphére la lithosphere et la
biosphére. Le transport et le devenir des ETMs a de larges échelles spatiales (échelles régionales
et continentales) sont principalement contrélés par les propriétés physico-chimiques du polluant
lui-méme mais aussi du média (atmosphére, océan...) et des surfaces de déposition (Van Den
Hout et al., 1999). Les sols pollués constituent une source d’ETMs dans I'environnement, ils sont
également un puits pour les ETMs émis et constituent une source d’exposition majeure des
organismes (Alloway, 1995).

Concernant le Cd, le Pb et le Zn, les sources anthropogéniques majeures sont l'industrie
manufacturiere et surtout la fonderie, les activités minieres, les sites de stockage de déchets
(résidus d'incinération de plastiques, batteries...), les épandages de boues d'épuration, les
pratiques agricoles (fertilisants, pesticides...), la combustion d’hydrocarbures et autres
combustibles fossiles et les gaz d’échappement des véhicules notamment pour le Pb (Alloway,
1995). Comme le montre I'exemple de la contamination en ETMs des sols agricoles du Pays de
Galle et de I'Angleterre (Figure 1.1.2), la contribution des différentes sources varie selon le métal
considéré, mais les sources majeures restent les dépbts atmosphériques (rejets industriels et

transports), les intrants agricoles (fertilisants, pesticides) et les épandages de boues d’épuration.
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Figure 1.1.2. Proportions relatives des différences sources d’apports de métaux dans les sols agricoles au Pays de Galle

et en Angleterre (Adriano, 2001).

Tableau 1.1.3. Nombre estimé et surfaces concernées des zones urbaines et industrielles contaminées par les ETMs en
Europe (Adriano, 2001).

Amount of waste Area Potentially
Source Number 2 contaminated

(tonnes) (km®) area (kmz)

Industrial estates 12 x 10° 10 000 16-40 thousand
Landfills/impoundments 60-120 thousand 3-6 thousand 600-1200 900-7200
Fuel storage tanks 3-6 x 10° 250-4000
Mining waste dump A few thousand 17 000 x 10° 250-500 350-5000
Line sources 10-25 thousand 1500-7500
Dreccjiged s§d|ment Hundreds Hundreds

umpsites

Hazardous waste sites Hundreds Hundreds

Estimated total

contaminated area 20-60 thousand

L s o o = S ———

N

T — T

Waal River e 2

0 1000 2000 m

Figure 1.1.3. Concentrations en Cd dans le sol (mg.kg’1 masse séche) dans la plaine inondable de Afferdensche en
Deestsche Waarden aux Pays-Bas (Schipper et al., 2008).
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Selon l'origine de la contamination, les contaminations peuvent étre locales ou diffuses, les
surfaces concernées variant de quelques ares a plusieurs dizaines de km? (Tableau 1.1.3). Dans le
cas de rejets atmosphériques d’activités miniéres et de fonderie par exemple, les dépbts peuvent
affecter plusieurs dizaines de km? autour de la mine/de I'usine concernée (Rieuwerts and Farago,
1996; Martley et al., 2004; Hasselbach et al., 2005).

A une échelle spatiale large (continentale ou régionale), ou a celle plus locale d’'un site, les
contaminations des sols peuvent présenter une forte hétérogénéité spatiale (Cf figure 1.1.3) du fait
de la variabilité spatiale des facteurs a l'origine des ETMs dans les sols (fond pédo-géochimique,
mécanismes d’émissions et de dépbt des polluants, caractéristiques du milieu: climat,
végétation...). Dans le cas d'émissions de poussiéres contaminées depuis des sources
ponctuelles, il a été montré que la distance a la source, la direction et la vitesse des vents, la
fréquence et la quantité de précipitations, la rugosité et linterception par I'environnement
influencait les taux de déposition et en conséquence, les niveaux de pollution des sols (Antonic
and Legovic, 1999; Branford et al., 2004; De Ridder et al., 2004; Ali-Khodja et al., 2005; Floret et
al., 2006; Rawlins et al., 2006). De plus, les quantités et la spéciation des ETMs varient avec
'occupation du sol, les milieux boisés montrant des concentrations en ETMs dans les sols
généralement plus fortes que les milieux ouverts (prairies, champs cultivés, landes...) (Rieuwerts
and Farago, 1996; Fowler et al., 2004, Ettler et al., 2005; Magiera and Zawadzki, 2007).

[.1.2.b. Devenir des ETMs dans les sols

Les parameétres chimiques qui affectent le comportement et la mobilité des métaux dans les
sols sont ceux qui sont liés a I'adsorption des ETMs a la phase solide du sol (Kabata-Pendias and
Pendias, 1992; Alloway, 1995; Adriano, 2001; Carrillo-Gonzalez et al., 2006). Le terme adsorption
peut étre défini comme I'ensemble des processus de sorption des éléments chimiques vers les
particules du sol. Les phénomenes d’adsorption conditionnent en conséquence la partition des
ETMs entre les phases liquides et solides du sol, donc la mobilité des ETMs dans cette matrice.
L'adsorption est donc une réaction cinétigue qui repose sur les lois des équilibres
thermodynamiques et qui met en jeu divers types d'interactions intermoléculaires (e.g. forces de
van der Waal, interactions ion-dipéle, liaisons hydrogéene et hydrophobiques, transferts de charges,
échanges d’ions et de ligands, sorption chimique ou encore liaisons magnétiques). Tous les
constituants biotiques et abiotiques du sol peuvent influencer la concentration des ETMs dans la
solution du sol a travers différents mécanismes (Figure 1.1.4) (Alloway, 1995; Adriano, 2001,
Carrillo-Gonzalez et al., 2006). La majorité des ETMs existe sous forme de cations dans la solution
du sol et leur adsorption dépend de la densité de charges négatives a la surface des colloides. Ce
type de fixation est réversible, les forces de liaison sont relativement faibles et les ions restent
sous des formes échangeables. L’adsorption spécifique implique la formation de liaisons
covalentes relativement fortes entre les ETMs et la surface des minéraux (voire leur intégration

dans les structures), elle est, dans certains cas, irréversible sans destruction de la matrice. La co-
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précipitation est définie comme la précipitation simultanée d’'un agent chimique en conjonction
avec un autre élément (argiles, oxydes de Fe, de Mg, d’Al, phosphates et carbonates dans le cas
des ETMs). Les espéeces formées varient selon les métaux, en fonction des affinités entre
éléments (Tableau 1.1.4). En plus d’étre impliquée dans les réactions d’échanges de cation, la
matiére organique (acides humiques par exemple) peut adsorber les ETMs en formant des
complexes par chélation. Ainsi, sous certaines conditions chimiques (pH et conditions redox) et
lorsque les concentrations mises en jeu sont suffisamment élevées, de nombreux métaux peuvent
former des précipités insolubles et des complexes organo-métalliques de fort poids moléculaires,
ces deux formes étant extrémement peu mobiles (Alloway, 1995; Adriano, 2001; Carrillo-Gonzalez
et al., 2006). Par exemple, dans les sols fortement pollués en Cd, des précipités Cd-phosphates,
Cd-carbonates (octavite) ou encore Cd-sulphites peuvent se former. Concernant le Pb, on peut
observer des formes comme la pyromorphite ou la chloropyromorphite dans les sols pollués riches
en phosphates, des complexes organo-métalliques, ou encore des précipités Pb-carbonates et Pb-
oxydes. De plus, le Pb peut étre présent dans les sols sous des formes minérales, quasiment
immobiles, comme I'hydrocerrusite, la cerrusite ou I'anglesite selon l'origine des contaminations
(émission de fonderie, combustion d’hydrocarbures, plombs de chasse). La transformation
compléte des ces grains de Pb (et donc la libération d’'ions) peut prendre quelgues dizaines a
guelques centaines d’années. Dans le cas du Zn, la formation de complexes organo-meétalliques
augmente sa mobilité contrairement a ce qui est observé pour le Pb, car sa chélation avec les
acides fulviques ou des acides organiques de faible poids moléculaire produisent des complexes
solubles. L’évolution des formes minérales du Zn comme la franklinite (Zn et Fe) peuvent

représenter un facteur important pour la solubilité du Zn.

Tableau 1.1.4. ETMs co-précipitant régulierement avec les minéraux secondaires du sol (Alloway, 1995). Les métaux

étudiés ici sont notés en caractéres gras.

Mineral Co-precipitated trace metals
Fe oxydes V, Mn, Ni, Cu, Zn, Mo
Mn oxydes Fe, Co, Ni, Zn, Pb

Ca carbonates V, Mn, Fe, Co, Cd
Clay minerals V, Ni, Co, Cr, Zn, Cu, Pb, Ti, Mn, Fe

Ainsi, les métaux peuvent étre présents sous différentes espéces chimiques dans les sols :
dans la solution du sol, échangeables, liés a la matiére organique, liés fortement a des oxydes de
Fe ou de Mn, co-précipité avec des carbonates ou phosphates et enfin inclus dans la structure des
silicates (Figure 1.1.4). Il faut noter que des échanges entre les pools existent, la spéciation des

ETMs dans les sols évoluant au cours du temps (Figure 1.1.4).
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Figure 1.1.4. Schéma synoptique des processus d'interactions clés affectant la partition des ETMs entre les phases

liquides et solides dans les sols (D’aprés Adrinao 2001).

Les fractions solubles et échangeables caractérisent la fraction mobile des ETMs dans le sol.
Les mécanismes qui régissent I'adsorption, en contrélant les concentrations des ions métalliques
et des complexes dans la solution du sol, ont une implication capitale dans leur absorption par les
organismes et tout particulierement les plantes et les invertébrés du sol. Différentes équations
(notamment les isothermes de Langmuir et Freundlich) permettent de prévoir quantitativement les
concentrations adsorbées, donc de calculer la partition a I'équilibre (sur I'hypothése de
I'« Equilibrium Partitioning Theory ») d’'un élément entre les phases liquides et solides d'un sol
(Alloway, 1995; Sauvé et al., 2000). Ainsi, le coefficient de partition K4 (constante correspondant a
la pente de l'isotherme) est un parametre utile pour évaluer la fraction mobile d’ETMs dans un sol
et comparer les capacités de sorption de différents sols (Alloway, 1995; Sauvé et al., 2000; Sauvé
et al., 2003).Cependant, il ne permet pas de quantifier les mécanismes mis en jeu ni d’identifier les
phases solides sur lesquelles les métaux sont fixés. Les extractions chimiques aident & mesurer
les concentrations en ETMs dans la solution du sol et et a les lier a certaines phases solides du
sol. Dans cet objectif, deux types principaux d’extraction chimique sont fréequemment utilisées :
I'extraction séquentielle et I'extraction sélective. La procédure d’extraction séquentielle est divisée
en 4 étapes qui permettent d’extraire 4 fractions : (1) fraction échangeable (soluble dans I'eau et
liée aux carbonates) extraite a I'acide aceétique, (2) fraction réductible (liée aux oxydes de fer et de
manganeése notamment) extraite au chlorhydrate d’hydroxyle amine, (3) fraction oxydable (liée a la
matiére organique) extraite au peroxyde d’hydrogene et a l'acétate d’'ammonium et enfin (4) la
fraction résiduelle extraite par un mélange d’acides hydrofluorique et perchlorique (Alloway, 1995;
Rauret et al., 2000). Les agents chimiques, les concentrations utilisés et/ou les temps de contact
peuvent varier mais la procédure séquentielle et les fractions que I'on cherche & atteindre restent
les mémes. L’extraction chimique sélective est employée en utilisant un seul agent chimique et
sert en général a évaluer les concentrations d’'ETMs mobiles (solubles et échangeables). Dans ce
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cas, les sels neutres (chlorure de calcium, acétate d’ammonium par exemple), les acides faibles
(acide acétique ou citrique par exemple) ou encore des complexes (EDTA, DGT ou DTPA) sont
frequemment employés (Alloway, 1995; McLaughlin et al., 2000). Un autre type d’extraction existe,
basée sur des extractions a I'eau, sans agent chimique additionnel (McLaughlin et al., 2000;
Peijnenburg and Jager, 2003). Cette technique permet de mesurer les concentrations qui peuvent
se trouver dans la solution du sol, et peut étre couplée a la mesure des ETMs liés au carbone
organique dissous (Peijnenburg and Jager, 2003). Ainsi, différents types d’extraction permettant
d’accéder aux différentes fractions peuvent étre utilisés, le choix de I'agent chimique repose sur le
métal étudié, les propriétés du sol considéré, et la fraction visée (Alloway, 1995; Das et al., 1995;
Adriano, 2001; Harmsen, 2007).

La notion de mobilité des ETMs dans les sols inclut implicitement un facteur temps. On peut
distinguer en effet une fraction mobile (& court terme) et une fraction mobilisable (a long terme)
(Lebourg et al., 1996). La fraction mobilisable, généralement mesurée a court terme, peut étre
définie comme le facteur d’intensité (), alors que, la plupart du temps, il n'y a pas d’information
concernant le facteur de quantité (Q), qui peut étre défini comme la capacité tampon de la
concentration en métal dans le sol (Tiller, 1972; McLaughlin et al., 2000). De nombreux facteurs
affectent Q et la relation entre Q et | (ce ratio étant appelé le pouvoir tampon C), comme la
guantité totale de métal dans le sol, sa spéciation, les processus de vieillissement (« ageing ») et
les facteurs environnementaux (McLaughlin et al., 2000). Les processus de vieillissement
concernent le vieillissement des pollutions (évolution de la partition des ETMs au cours du temps)
et le vieillissement des sols eux-mémes. La spéciation des ETMs dans les sols est dépendante du
temps, la réalisation des mécanismes chimiques qui régissent la spéciation ne sont pas
synchroniques, certains se déroulent rapidement, d’autres plus lentement, et un certain temps est
nécessaire avant d’arriver a I'équilibre. Certains processus n’ont lieu qu’aprés une premiére phase
de liaison. Les processus de vieillissement des contaminations, bien connu sous le terme anglo-
saxon de « ageing », conduisent en général a une réduction de la mobilité des ETMs (McLaughlin
et al., 2000). Le vieillissement des sols, évolution naturelle de pédogénése, module la mobilité des
ETMs car les phases organiques (auxquelles les métaux peuvent étre associés) sont a long terme
dégradées (McLaughlin et al., 2000).

Considérant le site de Metaleurop, les sols ont été pollués pendant plusieurs décennies : les
différents phénoménes de vieillissement (vieillissement des contaminations, vieilissement des
sols, dégradation des formes minérales insolubles en composés solubles) ont pu avoir lieu. I
parait difficile de prévoir si la mobilité des ETMs dans les sols pollués autour de l'usine a évolué
vers une réduction ou une augmentation, donc une diminution ou un accroissement du risque pour
'environnement. Il est en effet possible que les sols les plus pollués présentent des fractions
d’ETMs mobiles, pouvant étre transférés dans les compartiments biotiques, tres faibles. Le risque
représenté par ces zones fortement contaminées pourrait donc étre limité par le fait que la

spéciation des ETMs ait évolué dans le sens d’'une tres faible mobilité.
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La fraction mobile des métaux dans les sols peut donc montrer une forte variabilité spatiale et
temporelle. Ce, puisque la mobilité des métaux est principalement régie par les propriétés des
sols, lesquelles varient dans le temps et I'espace, mais aussi par les concentrations totales et

I'évolution de la spéciation, qui varient également spatialement et temporellement.
I.1.2.c. Enjeux de la pollution des sols par les ETMs

« Santé » des sols

Si les émissions atmosphériques d’ETMs en Europe ont diminué de maniére continue depuis
les 40 derniéres années (Pacyna et al., 2007; CITEPA, 2009) et tout particulierement depuis les
années 1990, les contaminations des sols restent élevées (Scheifler et al., 2006a). Les polluants
métalliques, contrairement a de nombreux polluants organiques qui peuvent étre dégrades, sont
en effet persistants dans I'environnement (Walker et al., 2006).

Or la contamination en ETMs des sols peut altérer la structure et le fonctionnement des
communautés d’organismes du sol et mettre ainsi en péril la qualité et le fonctionnement des sols.
La contamination des sols en ETMs peut en conséquence poser un probléme majeur pour la santé
des sols et des écosystemes associés (Adriano, 2001; Fairbrother et al., 2007). Cependant, la
santé des systemes pédologiques est essentielle pour le fonctionnement des écosystemes
terrestres (Doran and Zeiss, 2000; Edwards, 2002). Les sols ont en effet un réle clé dans les flux
d’énergie et de matiére, tenant une large part dans les cycles des éléments (Gobat et al., 2003).
La présence de contaminants dans les sols des agrosystémes peut entrainer la mise en péril des
guantités et de la qualité des produits de consommation humaine et animale et exposer les
populations humaines aux polluants via la chaine alimentaire. Le sol est par ailleurs une ressource
essentielle, non renouvelable, qui est soumise a des pressions croissantes. L'importance de la
protection des sols est désormais reconnue au niveau international. La pollution locale et diffuse
des sols est 'une de ces pressions croissantes, elle est par ailleurs considérée comme étant la
3™ menace pesant sur la qualité des sols parmi les 10 identifiées, aprés I'érosion et la diminution
des teneurs en matiére organique (Adriano, 2001; Commision of the European Communities,
2002; 2006).

Divers polluants affectent la qualité des sols et les ETMs représentent une forte proportion
d’entre eux si I'on considére les sols contaminés en Europe ou en France (Figure 1.1.5). Sur plus
de 4000 sites pollués répertoriés dans la base de données nationale du Ministére de I'Ecologie, de
'Energie, du Développement Durable et de 'Aménagement du Territoire francais répertoriant les
sites pollués (BASOL, 2009), plusieurs ETMs figurent parmi les 10 principaux polluants constatés
(en termes d'occurrence) dans les sites contaminés en France.

Ainsi, le Cd est présent dans 6,4% de sites, le Pb dans 18,1% et le Zn dans 10,4%.
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Figure 1.1.5. Bilan des contaminants affectant les sols et eaux souterraines en Europe (European Environment Agency,
2006).

Les impacts des ETMs dans les écosystémes représentent un enjeu pour la protection de
'environnement mais aussi pour la santé humaine et pour I'économie (European Environment
Agency, 2007; Fairbrother et al., 2007). Dans ce contexte, une évaluation du risque
environnemental (ERE, appelée également évaluation du risque écologique) lié a la pollution des
sols par les ETMs est nécessaire. La démarche d’ERE, dont la procédure est détaillée au
praragraphe 1.1.5, vise en effet a estimer les impacts sur les écosystemes de la présence de
polluants dans I'environnement, afin d’envisager la mise en place de programme de remédiation,
orienter la gestion des sites contaminés ou encore guider les limites de I'utilisation de matrices
(sols, sédiments) contenant des polluants en milieu naturel (USEPA, 1998; Jensen et al., 2006;
Smith et al., 2006; Hayet et al., 2009).

En résume...

L’importance sanitaire et économique de la « santé » des sols rend nécessaire leur protection
vis-a-vis des pollutions locales et diffuses en ETMs, et exige I'application d’études d’ERE. Pour
atteindre cet objectif de protection, il convient de développer la connaissance des caractéristiques
des contaminations des sites pollués et du devenir des ETMs dans les sols pollués.

Un grand nombre de facteurs physiques, chimiques et biologiques conditionnent le transport,
le devenir et la mobilité des contaminants. Si la plupart sont bien identifiés et quantifiés, un
manque de connaissance existe en ce qui concerne les facteurs agissant a des échelles
intermédiaires (telles que celles des sites pollués, quelques km?) situées entre des échelles
régionales voire continentales (plusieurs dizaines de km?) et micro-locales (um? & m?) (van Oort et

al., 2009). En effet, le transport et le devenir des ETMs a de larges échelles spatiales (régionales
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voire continentales) ou la spéciation a des échelles micro-locales ont été frequemment étudiés,
mais trés peu d’études combinent les différentes échelles (van Oort et al., 2009). Il semble
pourtant nécessaire d'étudier les facteurs qui conditionnent la distribution et la mobilité des
polluants dans les sols sur des étendues pertinentes par rapport a celles ou des effets
préjudiciables des polluants sur la faune peuvent exister.

Dans l'ensemble, les différents facteurs qui peuvent moduler les concentrations totales et
extractibles des ETMs dans les sols sont étudiés séparément, ce qui ne permet pas de quantifier
leur importance relative et leurs interactions. Les études sont soit focalisées sur I'apport ou la
déposition de polluants, sur la quantification et la description des niveaux des ETMs dans les sols
de sites pollués, sur les paramétres pédologiques et géologiques qui influencent les niveaux de
fond ou encore sur la spéciation a échelle micro-locale des polluants dans les sols. Par ailleurs, de
nombreux travaux concernent plus le développement de méthodes aboutissant a la prédiction des
concentrations dans les sols par interpolation spatiale que la compréhension des mécanismes qui
expliquent la distribution spatiale.

Pourtant, I'étude intégrée des facteurs liés a I'apport, au dép6t, a la rétention et a la mobilité
des ETMs dans les sols, qui agissent a différentes échelles spatiales, pourrait permettre d’évaluer
limportance relative de chacun d'eux et ainsi améliorer la compréhension de I'hétérogénéité
spatiale des contaminations et de son implication dans le transfert des polluants dans les
écosystemes.

Notre étude s'intéressera a la variabilité spatiale et non temporelle des contaminations des
sols, mais pourra néanmoins servir de base a I'étude de la variabilité a des échelles de temps

pertinentes vis-a-vis des processus de vieillissement (décennies a plusieurs décennies).

1.1.3. Transfert des ETMs dans les écosystemes
[.1.3.a. Exposition

L’exposition d’'un organisme est définie au sens strict comme le contact d’'un organisme avec
un agent chimique ou physique. L'exposition est donc le processus par lequel I'organisme acquiert
une dose (USEPA, 1992; Suter Il, 1993). Ainsi, I'exposition peut étre définie comme la quantité
d’un agent particulier qui atteint un organisme, systéme ou (sub-population cible a une fréquence
spécifique pendant une durée définie (IPCS, 2004). L'exposition permet donc de décrire et
quantifier le contact entre une cible (organisme) et un agent (polluant) et ainsi la possibilité et
l'intensité du transfert du polluant du média (biotique ou abiotique) vers I'organisme, que ce soit
par transfert non trophique ou trophique. Ce concept est essentiel en écotoxicologie puisqu’il est le
déterminant du transfert des polluants des compartiments abiotiques: I'environnement aux
compartiments biotiques : organismes et entre compartiments biotiques (transfert trophique).

Les organismes sont exposés aux polluants lorsque le récepteur (organisme) et l'agent

(polluant) co-existent dans le temps et I'espace et interagissent (Smith et al., 2007). Cependant la
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co-occurrence est une condition nécessaire mais pas suffisante pour assurer I'exposition, et les
interactions entre polluant et récepteur sont essentielles. Pour évaluer I'exposition passée,
présente ou future d’'un récepteur, il convient de caractériser l'intensité de I'exposition (souvent
exprimée par la concentration de I'agent dans la ou les sources d’exposition pertinentes), la définir
temporellement (fréquence et durée du contact...) et spatialement (usage de la zone, proximité de
la source, surface exploitée...) (Fairbrother et al., 2007; Smith et al., 2007).

Les sources d’exposition sont les médias (compartiments biotiques et abiotiques) dans
lesquels se trouve le polluant : I'eau, l'air, le sol ou les sédiments et la biomasse. Les voies
d’absorption sont les voies par lesquelles le polluant pénétre dans le milieu intérieur (Figure 1.7).
Le point d’exposition caractérise le lieu du contact entre polluant et cible. Enfin, la voie d’exposition
peut étre définie comme la voie de passage d'un polluant de la source vers une cible. Elle intégre
donc la source d’exposition, le point d’exposition et la voie d’absorption, il s’agit de la description
de la voie empruntée par le polluant depuis la source jusqu’a la cible (IPCS, 2004; Fairbrother et
al., 2007). Ainsi, lorsque I'on cherche a quantifier I'intensité de I'exposition d’'un organisme, il
convient de caractériser la voie d’exposition de I'organisme au polluant, en identifiant les quantités
de polluant concernées dans la ou les sources pour chacune des voies d’exposition, a I'endroit ou
I'organisme et le polluant co-existent.

Par ailleurs, il convient de différencier la dose potentielle (quantité de polluant dans
'environnement aux lieux et temps d’exposition), la dose appliquée (quantité de polluant
réellement en contact avec l'organisme), la dose interne (quantité de polluant qui traverse les
barrieres physiologiques et pénétre dans l'organisme) et enfin la dose biologique effective
(quantité de polluant qui peut exercer un effet toxicologique) (USEPA, 1992).

Sur le terrain, il est en général possible de mesurer la dose potentielle (concentrations en
polluant dans l'environnement) et la dose interne (quantité de polluant accumulé dans un
organisme), des polluants persistants ou des polluants dont les mécanismes et les produits de
dégradation sont connus. L’évaluation de la dose appliquée et de la dose effective est plus
compliquée, en raison des nombreuses variables environnementales et biologiques qui les
influencent. En effet, de nombreux facteurs biologiques et écologiques modulent I'exposition des
organismes en modifiant I'intensité, la durée et/ou la fréquence du contact avec le polluant (Peakall
and Burger, 2003; Smith et al., 2007). lls sont notamment liés au mode de vie (milieu de vie,
exploitation de [I'habitat, taille du domaine vital...), au nourrissage (régime alimentaire, et
comportement de nourrissage) et a différents traits d’histoire de vie (développement, reproduction)
(Peakall and Burger, 2003; Smith et al., 2007).

D’autre part, la contribution relative des voies d’exposition varie entre organismes et selon les
sources de contamination et les polluants concernés. L'implication des différentes sources et voies
et en conséquence les voies d’exposition peuvent varier drastiquement d’'une situation a l'autre.
Concernant plus précisément les polluants présents dans les sols, leur répartition verticale et

horizontale conditionne les voies d’exposition mises en jeu. Par ailleurs, les contaminants présents
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dans les sols peuvent entrainer une exposition directe (contact, inhalation, consommation) ou
indirecte par transfert dans les chaines alimentaires (Figure 1.1.6).
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Figure 1.1.6. Modéle conceptuel pour I'exposition directe et indirecte des récepteurs écologiques aux contaminants
présents dans les sols (McGeer et al., 2004).

Plus particulierement, parmi les modeles biologiques étudiés dans cette these, les mollusques
gastéropodes terrestres peuvent étre exposés via l'air, I'eau et le sol et la biomasse (Figure 1.8).
Par exemple il a été montré que 'escargot petit gris Cantareus (ex-Helix) aspersus était exposé
aux ETMs par voie digestive, pulmonaire et tégumentaire (Gomot-de Vaufleury and Bispo, 2000;
Coeurdassier et al., 2002; Gomot-de Vaufleury and Pihan, 2002; Regoli et al., 2006; Scheifler et
al., 2006b; Fritsch et al., 2008). La contribution relative des différentes voies varie selon le polluant
considéré et les conditions d’exposition. Les micromammiféres sont soumis aux mémes sources
d’exposition que les escargots, mais leur principale source d’exposition aux polluants présents
dans les sols est indirecte par I'ingestion de nourriture contaminée (Figures 1.1.7 et 1.1.16) (Shore
and Rattner, 2001; Smith et al., 2007). L'ingestion accidentelle et I'inhalation de particules de sol
peut aussi représenter une voie non négligeable, soit par ingestion de particules a la surface des
aliments, ou encore lors du creusage d'un terrier ou de la toilette (Beyer et al., 1994; Chesser et
al., 2001; McGeer et al., 2004).

1.1.3.b. Biodisponibilité

Un concept essentiel dans I'évaluation de la dose appliquée et interne, et par conséquent
dans I'étude du transfert des polluants dans les écosystemes, est celui de la biodisponibilité. Si la
dose appliquée dépend du contact, elle dépend aussi de la disponibilité environnementale du
contaminant : la quantité totale du contaminant présent dans le milieu n’est pas nécessairement
accessible aux organismes. Ceci est particulierement prégnant dans le cas des matrices telles que
le sol ou les sédiments. La partition du polluant dans le sol affecte sa potentialité d’étre transféré

dans/vers un organisme. Dans le cas des ETMs par exemple, nous avons vu que la quantité totale
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était partitionnée entre des fractions mobiles ou échangeables et d'autres fractions fortement
fixées voire immobiles.

Si le concept de biodisponibilité est essentiel et frequemment usité dans la littérature, sa
définition reste discutée et I'emploi de ce terme recouvre parfois des définitions variables et
inadéquates qui peuvent conduire a des malentendus sur l'interprétation des résultats de travaux
en écotoxicologie (Peijnenburg and Jager, 2003) Il convient donc de développer des
éclaircissements sur le concept et la définition de la biodisponibilité.

La biodisponibilité peut étre définie comme la fraction de la quantité totale de polluant présent
dans un compartiment (sol, sédiment, item alimentaire...) qui, au cours d’une durée donnée (durée
d’exposition), est disponible ou peut étre rendue disponible pour I'absorption par les organismes et
causer des effets dans I'organisme (Peijnenburg and Jager, 2003; IPCS, 2004; Fairbrother et al.,
2007; Kaufman et al., 2007; 1ISO, 2008; Denys et al., 2009)(Figure 1.1.7). Cette définition refléte un
processus dynamique qui implique 4 conditions majeures conditionnant le transfert et les effets
dans les organismes : la disponibilité environnementale, la biodisponibilité environnementale, la
bioaccessibilité et la biodisponibilité toxicologique (Figure 1.1.7). La disponibilité environnementale
traduit la libération du polluant par le média, donc sa partition physico-chimique dans le média. La
biodisponibilité environnementale concerne la proportion de polluant pouvant étre absorbée et fait
intervenir les caractéristiques biologiques et physiologiques de I'organisme qui peuvent moduler
'absorption (Figure 1.1.7). Dans le cadre de la biodisponibilité environnementale, lorsque
'absorption a lieu par voie digestive, la bioaccessibilité exprime la fraction absorbable du polluant
présent dans le média pouvant pénétrer dans le milieu intérieur de I'organisme et atteindre la
circulation systémique en traversant les membranes biologiques du tube digestif (Peijnenburg and
Jager, 2003; Denys et al., 2009). Enfin, la biodisponibilité toxicologique traduit la fraction du
polluant présent dans I'organisme pouvant exercer des effets toxiques, donc la redistribution du
polluant dans l'individu au niveau tissulaire et cellulaire (Figure 1.1.7).

Dans le cas des sols et sédiments, la disponibilité environnementale dépend des
caractéristiques physico-chimiques du polluant et du média, qui contrélent sa partition dans le
média sous des formes solubles, échangeables et non-échangeables (Peijnenburg and Jager,
2003; McGeer et al., 2004; Fairbrother et al., 2007; Harmsen, 2007). Il est généralement considéré
gue les fractions solubles et échangeables des métaux sont biodisponibles tandis que les fractions
plus fortement liées a la matrice ne le sont pas, méme si cela a pu étre remis en cause par
certaines études (Scheifler et al., 2003b).

La pénétration des polluants a travers les membranes biologiques peut s’opérer par diffusion
passive ou facilitée ou encore via des mécanismes de transport actifs (Peijnenburg and Jager,
2003; McGeer et al., 2004) (Figure 1.1.7). La bioaccessibilité dépend des capacités physico-
chimiques du polluant a traverser les membranes biologiques et des caractéristiques
physiologiques de I'organisme.

Le concept de bioaccessibilité est principalement employé dans le cas des transferts par
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ingestion et concerne donc la fraction qui aprés ingestion, peut étre mobilisée par les fluides
digestifs puis pénétrer dans le milieu intérieur. Les caractéristiques digestives des organismes
(comme par exemple, la durée du transit et le pH des différents compartiments du tractus gastro-
intestinal), ainsi que les caractéristiques physico-chimiques de la matrice ingérée et la spéciation
dans la matrice du polluant induisent des variations drastiques de la bioaccessibilité entre
différentes situations (Peijnenburg and Jager, 2003; McGeer et al., 2004; Denys et al., 2007;
Fairbrother et al., 2007; Kaufman et al., 2007). L'efficacité de I'assimilation digestive varie selon la
forme chimique du polluant dans la matrice ingérée : a quantité de polluant égale, la fraction
assimilée peut fortement varier entre deux matrices différentes et entre 2 espéces métalliques
différentes au sein de la méme matrice.

Enfin, la biodisponibilité toxicologique est inhérente aux processus physiologiques qui
gouvernent I'absorption, la compartimentation a I'échelle des tissus et des cellules ainsi que la
détoxification (Peijnenburg and Jager, 2003; Fairbrother et al., 2007) (Figure 1.1.7). Les polluants
peuvent en effet étre excrétés mais aussi stockés sous des formes non-toxiques. Les capacités
physiologiques des organismes a séquestrer les métaux par exemple, sous de formes non-
toxigues, peuvent donc influencer la biodisponibilité toxicologique : une forte quantité accumulée
n'implique pas nécessairement une grande quantité toxique si une partie du polluant est stockée
sans interaction possible avec les cibles cellulaires (Vijver et al., 2004; Fairbrother et al., 2007).

Les mécanismes qui contrblent la biodisponibilité sont donc liés au média, au polluant et a
l'organisme considéré. Pour un méme organisme, la biodisponibilité d’'un métal considéré en
concentration totale égale peut donc varier considérablement entre 2 sols dont les caractéristiques
physico-chimiques différent. De la méme maniere, la biodisponibilité d’'un métal considéré en
concentration totale égale dans un méme sol peut varier drastiquement entre organismes vivants

selon leurs caractéristiques écologiques, biologiques et physiologiques.
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Figure 1.1.7. Représentation schématique du concept de biodisponibilité et des concepts associés.
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La biodisponibilité peut étre évaluée par des mesures chimiques ou biologiques (Peijnenburg
and Jager, 2003; Harmsen, 2007; 1SO, 2008) (Figure 1.1.7). Il est généralement admis que la
disponibilité environnementale des ETMs dans les sols et les sédiments peut étre évaluée en
utilisant des extractants chimiques, tels que ceux décrits précédemment (partie 1.1.2.b) pour
I'extraction des différentes fractions de métaux dans les sols, ou a I'eau (Harmsen, 2007; Meers et
al., 2007; 1SO, 2008). La biodisponibilité étant dépendante de la disponibilité environnementale et
de l'organisme considéré, les extractants sont plus ou moins pertinents selon I'espece et les
caractéristiques du sol ou des sédiments analysés, pour estimer la biodisponibilité. La
performance de I'extractant dépend en outre du polluant considéré. Si de nombreuses recherches
tentent de relier extraction chimique et biodisponibilité, les extractants identifies comme reflétant la
biodisponibilité pour un organisme sont rarement généralisables. Un méme extractant ne permet
pas systématiquement d’avoir acces a la méme fraction échangeable selon les caractéristiques
physico-chimiques du sol. De plus, pour un méme sol, un extractant peut apporter une bonne
estimation de la biodisponibilité d’'un métal pour une espéce donnée, tandis qu’'un autre agent
chimique apporte une meilleure estimation pour une autre espece (Peijnenburg and Jager, 2003).
La biodisponibilité des ETMs dans un sol peut également étre évaluée par [I'utilisation
d'organismes vivants, par mesure des concentrations accumulées ou des effets (réponses
biochimiques, performances individuelle, morbidité, létalité...) dans des conditions d’ exposition
données (Hund-Rinke and Kordel, 2003; ISO, 2006; Harmsen, 2007; 1SO, 2008).

Les données d’accumulation des métaux mesurées dans les organismes que ce soit dans des
études de laboratoire ou de terrain peuvent étre utilisées comme des mesures de la
biodisponibilité (Peakall and Burger, 2003). Ces données de bioaccumulation peuvent concerner
soit des mesures a un temps donné, soit des études cinétiques qui permettent d’évaluer les flux
d’assimilation et d’élimination des métaux. La bioaccumulation représente un indicateur de la
biodisponibilité environnementale uniquement si l'organisme considéré présente des capacités
d’accumulation forte et d’excrétion faible, sans quoi les concentrations internes ne reflétent pas la
capacité du polluant a pénétrer dans l'organisme. Une autre mesure biologique de la
biodisponibilité est la mesure de réponses biologiques dans les organismes. Dans ce cas, le
paramétre biologique considéré reflete la biodisponibilité au sens large, y compris la disponibilité
toxicologique. Ces mesures de réponse biologique peuvent concerner des mesures d'effets
délétéres (croissance, reproduction, pathologie...) ou d’expressions de biomarqueurs (activités
enzymatiques, protéomique, génétique...).

Les mesures chimiques ou biologiques de la biodisponibilité apportent des informations
similaires ou différentes selon les différents cas de figure existants. Les 3 parametres présentent
des relations mais celles-ci n’étant pas linéaires, les 3 mesures n'apportent pas nécessairement le

méme résultat (Figure 1.1.8).
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Figure 1.1.8. Méthodes d’évaluation de la biodisponibilité : relations conceptuelles entre tests chimiques et biologiques et
bioaccumulation (Harmsen, 2007). Réponses des tests chimiques et biologiques en fonction de la concentration totale.
Zone A: le contaminant est détecté, mais il n'y a pas d'effet détectable. Zone B : les courbes dose-réponse sont
paralleles pour les tests chimiques et biologiques, alors le test chimique constitue un substitut utile aux essais
biologiques, il est représentatif des réponses biologiques (accumulation ou effets). Zone C : les relations entre les tests
deviennent non linéaires, la corrélation entre les parametres d’évaluation de la biodisponibilité est perdue. CBR : critical
body residues (concentration interne a partir de laquelle un effet est observé).

Il a été souligné depuis quelques années que I'évaluation du risque environnemental devrait
étre basée sur les fractions disponibles et non totales des ETMs dans les sols, puisque de
nombreux tests en laboratoire ont montré que les réponses des organismes étaient plus corrélées
aux concentrations biodisponibles que totales (ISO, 2008). Les extractions avec des sels neutres
comme le CaCl, semblent de bons indicateurs de la biodisponibilité des ETMs dans les sols pour
certaines plantes et invertébrés du sol, ces méthodes sont donc conseillées pour I'évaluation du
risque lié aux ETMs (Harmsen, 2007; Meers et al., 2007; 1SO, 2008). Pourtant, lorsque ce type de
démarche a été réecemment testé in situ, en étudiant les corrélations entre concentrations en ETMs
des micromammiféres et les concentrations considérées comme disponibles dans les sols
(extractibles avec des sels neutres ou dans l'eau interstitielle du sol), les auteurs ont mis en
évidence de faibles relations voire I'absence de corrélation (Rogival et al., 2007b; Wijnhoven et al.,
2007; Van Gestel, 2008). Les conclusions de ces travaux montrent que des plus amples
recherches sont nécessaires pour déterminer dans quelle mesure les fractions disponibles

mesurées par extraction sont pertinentes pour I'évaluation des risques pour les vertébrés.

1.1.3.c. Transfert des ETMs dans les réseaux trophiques

Considérant les polluants présents dans les sols ou les sédiments, les organismes qui ne
dépendent pas directement de ces matrices en tant que ressource (nourriture, habitat...) peuvent
étre contaminés par transfert trophique. Le transfert trophique est par conséquent déterminant
pour la contamination des organismes, et le transfert et les effets des ETMs dans les

écosystemes. En effet, I'exposition par ingestion de nourriture contaminée est la voie principale
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pour une grande majorité de vertébrés mais aussi les invertébrés carnivores et herbivores (Smith
et al., 2007) (Figure 1.1.6). Les métaux accumulés dans les différents organismes constituant les
réseaux trophiques peuvent entrainer I'empoisonnement secondaire des prédateurs, les transferts
trophiqgues ont par conséquent une forte implication dans les effets des ETMs dans les
écosystemes (Gorree et al., 1995; Jongbloed et al., 1996; Scheifler et al., 2002; Hamers et al.,
2006; Walker et al., 2006; Hispard et al., 2008a; Veltman et al., 2008). Le transfert trophique peut
conduire au phénomene de biomagnification (i.e. augmentation des concentrations accumulées
avec le niveau trophique), qui est cependant un phénoméne plutét rare et non généralisable bien
gu’ayant eu de larges conséquences environnementale et sanitaires dans certains cas (Ramade,
2007)(Figure 1.1.9). Mais si ce phénoméne a été observés a plusieurs reprises pour certains
contaminants, comme les polluants organiques persistants ou encore le Hg (AMAP, 2004;
Ramade, 2007), il est extrémement rare et anecdotique dans le cas des ETMs. Cependant, dans
certaines chaines alimentaires, des cas de biomagnification du Cd ont parfois été rapportés
(Gorree et al., 1995; Veltman et al., 2007). Le transfert des ETMs entre les compartiments peut
aboutir a 3 patrons principaux de transfert dans les réseaux trophiques: un effet de
biomagnification (ou bioamplification), un simple transfert ou une diminution des concentrations
(parfois appelée bioréduction ou biodilution) (Figure 1.1.9).

Ces patrons sont déterminés par les caractéristiques du polluant, mais aussi par la structure et
la composition des communautés concernées: le transfert varie selon les caractéristiques
biologiques et physiologiques des espeéeces constituant les réseaux trophiques (combinaisons de

I'exposition et de la régulation des concentrations internes aux différents niveaux trophiques).

Effet de bioamplification Simple transfert Diminution de concentration
(bioréduction)

Facteur de transfert > 1 Facteur de transfert = Facteur de transfert < 1

AVE A

Pyramlde des
blomasses

Pyramides des concentrations

Figure 1.1.9. Principaux types de pyramides concentrations résultant du transfert trophique des polluants dans les

réseaux trophiques.

L’étude du transfert des ETMs dans les chaines alimentaires est souvent réalisée en mesurant
les concentrations en métaux dans différents organismes présents sur un site et en se basant sur

des données bibliographiques pour estimer le régime alimentaire des espéces étudiées (Roberts
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and Johnson, 1978; Hunter and Johnson, 1982; Andrews et al., 1984; Scanlon, 1987; Pascoe et
al., 1996; Mertens et al., 2001; Notten et al., 2005; Hamers et al., 2006; Veltman et al., 2008). Les
résultats obtenus dans de nombreux travaux montrent que le régime alimentaire des espéces
étudiées influence leur contamination. Les organismes carnivores présentent généralement de
plus fortes concentrations que les herbivores par exemple pour les polluants organiques
persistants (POPSs) et les agents chimiques persistants, bioaccumulables et toxiques (PBTs) dont
font partie certains ETMs non essentiels (Shore and Rattner, 2001; AMAP, 2004; Debruyn and
Gobas, 2006; Gobas et al., 2009). Certains travaux se sont attachés a la prédiction du transfert
des ETMs dans les chaines alimentaires en utilisant des modéles de bioaccumulation, notamment
pour le Cd (Gorree et al., 1995; Jongbloed et al., 1996; Sample et al., 1998; Veltman et al., 2008;
Loos et al., In press). L'un des problemes majeurs pour évaluer les transferts trophiques est le
manque de connaissances du régime alimentaire de nombreuses especes et le fait qu'il est
extrémement variable temporellement, spatialement, et entre individus pour de nombreuses
espéces (Hopkin, 1989; Shore and Rattner, 2001). Par exemple, chez les escargots et les
micromammiféres, il a été montré que le régime alimentaire differe entre sites, saisons, périodes
de vie et individus (Mason, 1970; Williamson and Cameron, 1976; Abt and Bock, 1998; Lugon-
Moulin, 2003; Smith et al., 2007). Lors de I'évaluation de I'exposition aux polluants, la prise en
compte précise du régime alimentaire sur un site contaminé peut ainsi aboutir a des résultats
différents de ceux basés sur les données de régime alimentaire de la bibliographie (Millsap et al.,
2004). En l'absence de données empiriques sur la composition du régime alimentaire et les
coefficients de transfert entre les niveaux trophiques, des coefficients généraux sont utilisés
(facteurs de transfert ou de bioaccumulation) mais ils peuvent conduire a imprécision dans
I'estimation du transfert qui pourtant est rarement mentionnée dans les études (Shore and Rattner,
2001). La prédiction des transferts est donc parfois réalisée a partir des concentrations en ETMs
dans le sol, en se basant sur des régressions empiriques (Shore, 1995; Sample et al., 1998).

Certains animaux présentent de fortes capacités de bioaccumulation des ETMs, et parcequ'’ils
constituent une importante ressource alimentaire pour les prédateurs de par leur position dans les
réseaux trophiques, jouent un réle majeur dans le transfert des ETMs dans les chaines
alimentaires. C'est le cas notamment des annélides oligochetes, des mollusques gastéropodes
terrestres et des micromammiféres (Beeby, 1985; Jongbloed et al., 1996; Laskowski and Hopkin,
1996a; Reinecke et al., 2000; Shore and Rattner, 2001; Vandecasteele et al., 2004). Ainsi, les
recommandations proposées pour l'identification des substances bioaccumulables et du suivi des
transferts et de la biomagnification dans les écosystémes terrestres, incluent la considération du
réseau trophique sol-vers de terre—-musaraigne—rapace (Gobas et al., 2009).

Pour conclure, lorsqu’un organisme est exposé a une fraction biodisponible de polluant,
résulte apres absorption une accumulation du polluant dans les tissus, I'ensemble de ce
phénoméne caractérisant le transfert des polluants des compartiments abiotiques aux

compartiments biotiques puis entre compartiments biotiques.
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En résumé...

L’évaluation de la biodisponibilité et de I'exposition sont des questions clés en écotoxicologie
et en évaluation du risque puisque ces parametres constituent la base des transferts et des effets
des ETMs dans les écosystémes. Si de nombreux travaux ont permis de d’identifier les facteurs
déterminants qui gouvernent exposition et biodisponibilité, il s'avére que les processus
écologiques et dynamiques des écosystéemes contaminés empéchent souvent de prédire le
transfert et les effets des ETMs in situ. Notamment, de plus amples recherches sont nécessaires
pour identifier les relations entre disponibilité environnementale et accumulation dans les espéces
de niveau trophique supérieur a ceux fréquemment étudiés pour I'étude de biodisponibilité des
ETMs dans les sols (végétaux, invertébrés du sol). D'autre part, des manques existent dans la
compréhension de I'exposition dans le cadre du transfert trophique : les prédictions ne recouvrent
pas toujours la réalité, montrent des différences entre études et ne sont pas toujours confrontées
avec des données de terrain. L'acquisition de données sur des sites contaminés en ETMs parait
nécessaire pour permettre la validation de modeles prédictifs. Elle pourrait par exemple

incrémenter les bases de données et permettre d’améliorer I'évaluation du risque environnemental.

1.1.4. Réponses des organismes aux ETMs
[.1.4.a. Accumulation des ETMs

Lorsque les métaux ont pénétré dans le milieu intérieur, par voie respiratoire, digestive ou
cutanée, ils sont transportés via les fluides corporels (sang, lymphe, hémolymphe) ou diffusion
active ou passive a travers les membranes biologiques (Walker et al., 2006; Fairbrother et al.,
2007). Concernant la voie d’exposition digestive, les métaux peuvent étre éliminés sans passage
dans le milieu intérieur, par évacuation directe via le transit intestinal. Aprés absorption, les métaux
sont ensuite distribués dans les différents tissus de l'organisme. La distribution au sein de
I'organisme dans le temps qui suit I'absorption dépend de la voie d’exposition, et varie ensuite au
cours du temps selon les caractéristiques du métal et la physiologie de I'organisme (Dallinger and
Wieser, 1984; Walker et al., 2006). Les métaux peuvent alors étre stockés dans des organes
d’accumulation (souvent : os, foie, reins, hépato-pancréas) et atteindre des organes cibles. Les
organes d’accumulation sont parfois des organes cibles, mais pas nécessairement : par exemple,
le Pb chez les mammiferes a des effets neuro-, hépato- et néphro-toxiques alors que prés de 90%
est accumulé dans les os.

Le modele général décrivant le devenir des polluants dans les organismes montre 4 sites
d’interaction avec le métabolisme : les sites de stockage, les sites de métabolisation, les sites
d’action et enfin I'excrétion (Figure 1.1.10). Le devenir des xénobiotiques métalliques differe de
celui d'autres xénobiotigues comme les composés organiques lipophiles dans la mesure ou ils ne
peuvent pas étre métabolisés. Les métaux peuvent donc interagir avec le métabolisme par

stockage, action ou excrétion (Figure 1.1.10).
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Figure 1.1.10. Modéle général décrivant le devenir des ETMs. Adapté de (Walker et al., 2006).

Les métaux peuvent étre excrétés via les féces ou l'urine apres éventuellement passage dans
le foie ou I'hépato-pancréas en début de digestion (excrétion biliaire). L’excrétion peut aussi étre
réalisée par voie salivaire et par la sueur pour certains métaux chez les mammiféres. Les ETMs
peuvent par ailleurs étre éliminés par translocation et dépét dans les éléments kératinisés (poils,
griffes, plumes, exosquelette) qui seront remplacés au cours de la vie de l'organisme. Une
élimination peut aussi exister par transfert dans le lait chez les mammiferes, les ceufs (oiseaux,
reptiles, amphibiens, invertébrés) et le mucus chez les mollusques gastéropodes. Les ETMs
essentiels sont régulés par des mécanismes homéostatiques. Des mécanismes d’absorption, de
stockage et d’excrétion leur sont donc dédiés, mais ces derniers peuvent également étre
« empruntés » par d'autres métaux dont les caractéristiques physico-chimiques sont suffisamment
proches. Différents mécanismes d’antagonisme ou de synergie entre métaux peuvent intervenir
durant I'absorption, le stockage ou I'excrétion des métaux (Walker et al., 2006; Fairbrother et al.,
2007; Reeves and Chaney, 2008).

L’hypothése générale concernant la toxicité des métaux est que les formes atteignant les sites
d’action sont principalement des formes libres (formes ioniques), la détoxification des métaux étant
majoritairement possible par séquestration sous des formes non toxicologiquement actives et non
par métabolisation comme pour les polluants organiques (Paquin et al., 2002; Vijver et al., 2004).
La toxicité, la compartimentation et les formes de stockage des métaux dépendent non seulement
de la physiologie des organismes mais également des caractéristiques physico-chimiques des

métaux.

L’accumulation des métaux au sein de I'organisme est donc un processus dynamique, les
concentrations internes représentant la balance entre I'absorption et I'élimination (Burger et al.,
2003; Luoma and Rainbow, 2005; Fairbrother et al., 2007). Elle varie au cours du temps et peut
étre modélisé grace a des approches toxicocinétiques (Gimbert, 2006; Fairbrother et al., 2007;

Loos et al., 2009). L'accumulation des ETMs représente donc la premiére réponse des organismes
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a I'exposition aux ETMs, et les concentrations accumulées représentent la dose interne appliquée
a l'organisme et conditionnent les effets des ETMs.

Toutes les combinaisons liant de fortes/faibles capacités d’assimilation a de fortes/faibles
capacités d’excrétion peuvent exister dans le vivant, certains organismes montrant des stratégies
de régulation des concentrations internes avec de fortes capacités d’excrétion le plus souvent,
d’autres des stratégies de macro-concentration avec des capacités de séquestration sous des
formes non toxiques (Moriartry, 1999; Walker et al., 2006). Certains organismes peuvent montrer
de trés fortes capacités d’accumulation et sont qualifiés en ce cas de « macro-concentrateurs » ou
« hyper-accumulateurs » (Dallinger and Rainbow, 1993). Par exemple, certains oligochetes et
isopodes présentent des facteurs de bioconcentration (concentration interne/concentration dans le
sol) supérieurs a 30 pour le cadmium.

Les mollusques gastéropodes terrestres sont connus pour accumuler de fortes concentrations
en ETMs et peuvent étre considérés comme des organismes hyper-accumulateurs bien que les
facteurs de bioconcentration n’atteignent pas des niveaux aussi €levés que celui cité
précédemment pour Cd (Williamson, 1980; Berger and Dallinger, 1993; Coeurdassier et al., 2000;
Gomot-de Vaufleury and Pihan, 2000; Pihan and de Vaufleury, 2000; Notten et al., 2005; de
Vaufleury et al., 2006; Scheifler et al., 2006b; Gimbert et al., 2008a). Cependant, leurs capacités
d’accumulation dépendent de I'ETM considéré: par exemple, ils montrent des capacités
d’excrétion du Pb relativement importantes, mais une quasi-absence d’excrétion du Cd. Parmi les
micromammiferes, on distingue des espéces qui accumulent peu les ETMs, les rongeurs en
général, tandis que les insectivores sont en grande majorité considérés comme des hyper-
accumulateurs (Talmage and Walton, 1991; Shore and Rattner, 2001; Veltman et al., 2007;
Wijnhoven et al., 2007).

[.1.4.b. Mécanismes de défense au niveau individuel

Elimination et séguestration

Les réponses précoces des individus a la présence des ETMs dans leurs tissus mettent en jeu
des mécanismes biochimiques et physiologiques permettant I'élimination et/ou la séquestration
des éléments.

Certains organismes présentent des capacités de régulation de leurs concentrations internes
en ETMs, en éliminant les ETMs absorbés notamment par excrétion. Cette stratégie de régulation
des concentrations internes permet de maintenir de faibles concentrations en ETMs dans les
tissus, limitant ainsi les possibilités d’interactions des ETMs avec des sites de toxicité.

D’autres organismes stockent les ETMs dans leurs tissus sous des formes toxicologiqguement
inertes. Ce stockage constitue un mécanisme de tolérance qui peut permettre aux organismes de
survivre dans des environnements contaminés en ETMs. Les principales structures de
séquestration sont des granules et des protéines, notamment des métalloprotéines dont les

métallothionéines (MTs). Le stockage par séquestration dans des granules ou liaison a des
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protéines dépend principalement du métal concerné mais aussi des capacités physiologiques des
organismes (Hopkin, 1989; Peakall and Burger, 2003; Vijver et al., 2004; Walker et al., 2006).
Ainsi, le Cd et le Zn sont principalement stockés par liaison a des MTs bien que I'on puisse les
trouver également dans des granules, tandis que l'inverse est observeé pour le Pb.

La mise en place de mécanismes de défense contre les ETMs, notamment I'induction de MTs,
est considérée comme un marqueur d'exposition puisqu’elle constitue une réponse biochimique

précoce des organismes a la présence d’ETMs dans leurs tissus (Amiard et al., 2006).

Granules

Il existe plusieurs types de granules impliqués dans le stockage, le transport et I'excrétion des
éléments (Brown, 1982; Hopkin, 1989; Dallinger and Rainbow, 1993; Vijver et al., 2004; Walker et
al., 2006). On distingue 2 principaux types de granules impliqués dans la détoxification des métaux
non-essentiels, les types A et B, qui sont des corpuscules d'inclusion intra-cellulaires. Les granules
de type A sont constitués de couches concentriques de pyrophosphates et peuvent contenir des
métaux de classe A et intermédiaire (Mn, Pb, Zn...). Leur rble concerne la détoxification de
certains métaux et l'excrétion, le stockage et la mobilisation d’élément essentiels, et plus
particulierement du Ca. Les granules de type B proviennent du systéme lysosomal et contiennent
de grandes quantités de soufre. lls referment principalement des métaux des classes B et
intermédiaire comme Cd, Cu, Hg, As et Zn mais aussi Pb. Ces granules proviendraient de la
dégradation des MTs et semblent dédiés a la détoxification des métaux (Hopkin, 1989; Walker et
al.,, 2006). Chez des micromammiferes, I'apparition de corps d'inclusion dans les reins est
considérée comme une premiére manifestation toxique de I'exposition aux métaux (Shore and
Douben, 1994b; Shore and Rattner, 2001).

Protéines de liaison

Les métaux peuvent étre liés a des protéines dans 2 cas principaux : les protéines qui
requierent un ion métallique comme part de leur structure (hémoglobine, hémocyanine...) et les
protéines de transport/stockage. Les protéines de transport et/ou de séquestration jouant un role
majeur dans les processus de régulation homéostatique ou de détoxification des ETMs sont des
métalloprotéines, liant plus ou moins spécifiguement certains métaux (par exemple protéines de

liaison du Pb chez certaines espéces) et surtout des MTs.

Métallothionéines

Les MTs sont des protéines cytosoliques de faible poids moléculaire non-enzymatiques, riches
en cystéine (donc en soufre), résistantes a la chaleur et observées dans tous les régnes du monde
vivant (Dallinger et al., 2000; Miles et al., 2000; Vijver et al., 2004; Amiard et al., 2006; Klaassen et
al., 2009). Elles sont principalement impliqguées dans les processus métaboliques
d’absorption/excrétion et homéostatiques des métaux essentiels, la détoxification des métaux non-
essentiels et la protection contre les radicaux libres (mécanismes anti-oxydants). Leur production

est induite par de nombreux facteurs comme I'exposition aux ETMs (Cd et Zn notamment, mais
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aussi Pb, Ni, Hg et Ag), des hormones, des cytokines, différents stress environnementaux et
d’autres agents chimiques (xénobiotiques organiques par exemple) (Miles et al., 2000; Savva et
al., 2002; Amiard et al., 2006; Swiergosz-Kowalewska et al., 2007). Les inducteurs les plus
puissants sont les métaux et les glucocorticoides. La synthése des MTs est par ailleurs modulée
par des facteurs liés au récepteur et a I'environnement comme la condition corporelle, le stade de
développement, la température, les rayonnements ultra-violets, la photopériode ou encore la
saison (Wiostowski, 1992b; a; Davis and Cousins, 2000; Miles et al., 2000; Wiostowski et al., 2004;
Swiergosz-Kowalewska et al., 2007; Marques et al., 2008). Les relations entre teneurs internes en
ETMs et MTs ont fait I'objet de nombreuses études et le réle protecteur des MTs contre les effets
délétéres des ETMs chez de nombreuses especes est avéré. Ces études ont été menées tant en
laboratoire qu’en milieu naturel chez les invertébrés, tandis que, pour les vertébrés, elles ont
surtout été menées en laboratoire et sur la souris, le rat et un rongeur sauvage, le Campagnol
roussatre (Wilostowski, 1992a; Wiostowski and Krasowska, 1999; Dallinger et al., 2000; Miles et
al., 2000; Park et al., 2001; Amiard et al., 2006; Klaassen et al., 2009). En comparaison, peu de
recherches ont été menées sur I'exploration des relations entre concentrations internes en ETMs
et en MTs ou sur I'induction des MTs chez les vertébrés sauvages en milieu naturel, exposés de
maniere chronique a des pollutions métalliques. La plupart d’entre elles sont récentes et focalisés
sur l'utilisation de MTs comme marqueurs d’exposition aux métaux (Elliott and Scheuhammer,
1997; Barjaktarovic et al., 2002; Damek-Poprawa, 2002; Kojadinovic et al., 2007; Rogival et al.,
2007a; Swiergosz-Kowalewska et al., 2007; Marques et al., 2008; Vanparys et al., 2008).

Il est proposé dans de nombreux travaux que certains micromammiféres insectivores
présentent une forte bioaccumulation du Cd par rapport aux rongeurs mais une plus faible
sensibilité au stress métallique grace a une forte capacité de production de MTs (Shore and
Douben, 1994a; Veltman et al., 2007). Pourtant, cette hypotheése n’a a notre connaissance jamais
été vérifiée.

Glutathion

Le gluthation (GSH) est le second composé hydrosulfure de faible poids moléculaire
cytosoligue majeur impligué en tant que réactif cellulaire réducteur et ayant un réle protecteur
contre de nombreuses substances toxiques dont les ETMs a travers son groupe de liaison SH
(Swiergosz-Kowalewska, 2001). Le GSH semble agir de maniére similaire aux MTs et joue un rble
dans la défense contre le stress oxydatif mais aussi d’autres fonctions cellulaires de détoxification

des composés endogénes et exogénes (Swiergosz-Kowalewska, 2001).

Implication des formes de stockage pour les transferts dans les réseaux trophigues

Si la séquestration des métaux revét une importance toute particuliere pour les mécanismes
toxicocinétiques et toxicodynamiques en permettant aux organismes de gérer la présence de
xénobiotiques internes en limitant leur potentiel toxique, elle est aussi capitale vis-a-vis du transfert

dans les chaines alimentaires (Figure 1.1.11). Les formes de séquestration des métaux dans les
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organismes peuvent influencer la biodisponibilité des ETMs dans les chaines alimentaires (Figure
1.1.11), une partie seulement de la quantité de métal accumulée dans un organisme pouvant étre
biodisponible pour un prédateur, donc étre transférée au niveau trophique supérieur (Hopkin,
1989; Vijver et al., 2004). Cet aspect de la biodisponibilité des ETMs dans les chaines alimentaires
en lien avec la séquestration chez les récepteurs a amené la définition de « trophically available
metal ». Ce concept a surtout été étudié en milieu marin (Wallace and Lopez, 1996; 1997; Wallace
et al., 1998; Wallace et al., 2003; Wallace and Luoma, 2003; Seebaugh et al., 2005; Seebaugh et
al., 2006; Rainbow et al., 2007), plus rarement en milieu terrestre (Hopkin, 1989; Vijver et al.,
2004; Monteiro et al., 2008).

Dans le transfert entre producteurs et consommateurs, Monteiro et al. (2008) ont montré que les
formes de stockage subcellulaires dans les végétaux influencent directement I'ssimilation du Cd
par le cloporte Porcellio dilatatus (Monteiro et al., 2008). A des niveaux trophiques supérieurs, le
Cd accumulé dans les escargots, majoritairement lié & des MTs, est biodisponible pour le rat
(Hispard et al., 2008a), alors qu'il a été montré que les métaux stockés dans les granules ne sont

gue peu bioaccessibles pour les prédateurs (Wallace et al., 1998).

En résume...

Les mécanismes de défense des organismes contre les ETMs ont une forte implication dans
le transfert et les effets des ETMs dans les écosystemes, en permettant aux organismes de
survivre dans les milieux contaminés et en influencant le transfert dans les réseaux trophiques.
Les formes de stockage ont été intensivement étudiées chez les invertébrés, mais chez les
vertébrés ce type de travaux a surtout été mené en laboratoire, sur des espéces modeles (rat,
souris...). La capacité des micromammiféres sauvages a stocker les ETMs sous des formes non
toxiques est peu connue, notamment chez les insectivores qui cependant montrent une hyper-

accumulation des ETMs.
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Figure 1.1.11. Schéma représentant I'hypothése générale concernant I'importance desdifférentes fractions de métal
dans un organisme pour la description des patrons d’accumulation, de toxicité et de transfert trophique. La taille des
fractions visualisées correspond a la distribution habituellement observées dans les organismes invertébrés (Vijver et al.,
2004).

|.1.4.c. Effets directs et indirects

Effets toxiques

Les ETMs induisent des effets toxiques chez les organismes vivants, c’est pourquoi ils sont
reconnus au niveau international comme dangereux pour la santé des organismes et des
écosystemes (Baker et al., 2003; Fairbrother et al., 2007). Les effets de I'exposition aux ETMs
peuvent étre trés variables selon le métal et I'organisme considéré ainsi que les doses mises en
jeu, nous ne détaillerons pas ici toutes les conséquences sur la mortalité et la morbidité induites
par I'exposition aux ETMs. Il est cependant important de noter que des effets déléteres peuvent
intervenir a différents niveaux d'organisation biologique : effets sub-cellulaires, cellulaires,
tissulaires, individuels populationnels et communautaires (Sigel, 1986; Laskowski and Hopkin,
1996b; Albers et al., 2000; Gomot-de Vaufleury, 2000; Gomot-de Vaufleury and Kerhoas, 2000;
Kammenga and Laskowski, 2000; Shore and Rattner, 2001; AMAP, 2002; Peplow and Edmonds,
2005; Bertin and Averbeck, 2006; Walker et al., 2006; Fairbrother et al., 2007). En effet, les effets
individuels peuvent se traduire par la mortalité des individus d’'une part, mais aussi par un impact
négatif sur les fonctions de reproduction ou encore génotoxiques, entrainant ainsi des
modifications des dynamiques de populations. En conséquence, certaines espéces disparaissent
des sites contaminés, d’autres sont sujettes a une réduction de I'abondance des individus, et ceci

peut conduire a des modifications dans la structure et le fonctionnement des communautés.
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Les réponses des organismes a l'exposition aux ETMs sont fortement conditionnées par
'essentialité ou non des éléments, les éléments essentiels étant par définition nécessaires a la
réalisation du métabolisme des étres vivants. Ces derniers, s’ils ne sont pas présents en quantité
insuffisante dans le milieu, la nourriture et/ou dans l'organisme peuvent induire des carences
tandis que passé un certain seuil, ils peuvent devenir toxiques (Figure 1.1.12). Les éléments non-
essentiels, en I'état actuel des connaissances, ne sont pas nécessaires aux organismes et
peuvent étre tolérés a des seuils traces puis devenir toxiques (Figure 1.1.12). Cette différence est
capitale dans la mesure ou elle implique que des mécanismes de régulation homéostatique
existent pour gérer l'absorption, la distribution, la séquestration et I'élimination des métaux

essentiels et maintenir de cette maniere les concentrations internes a des niveaux optimaux.

Elément Elément non
P essentiel P essentiel
Optimum Pas d'effet
<
& ° °
@ % %
nS) Q. Q.
Q
Ce Che

Figure 1.1.12. Relations entre performance (P) (croissance, fécondité, survie, autres parametres de santé...) et
concentrations en élément essentiel (Ce) ou non-essentiel (Cne) dans la nourriture des organismes. Adapté de (Walker et
al., 2006).

Le Cd et le Pb sont des éléments non-essentiels pour les organismes, tandis que le Zn est un
élément essentiel (Kabata-Pendias and Pendias, 1992; Walker et al., 2006; Fairbrother et al.,
2007). Cependant, ces trois métaux peuvent étre toxiques pour les organismes vivants selon les
doses internes atteintes (Walker et al., 2006; Fairbrother et al., 2007). La sensibilité des
organismes aux ETMs varie selon leurs caractéristiques physiologiques et génétiques, des
différences de sensibilité peuvent donc étre observées entre taxons, entre especes et entre
individus (Burger et al., 2003; Peakall and Burger, 2003). Cependant, le Cd et le Pb figurent parmi

les éléments les plus toxiques pour de nombreux taxons (Tableau 1.1.5).

Tableau I.1.5. Séquences de toxicité molaire pour différents taxons (Sigel, 1986).

Organisms Toxicity sequence

Algae Hg>Cu>Cd>Fe>Cr>2Zn>Co>Mn

Fungi Ag>Hg>Cu>Cd>Cr>Ni>Pb>Co>Zn>Fe

Flowering plants Hg>Pb >Cu>Cd >Cr>Ni>2Zn

Annelids Hg>Cu>2Zn>Pb>Cd

Fish Ag >Hg > Cu>Pb>Cd>Al>Zn, Ni>Cr>Co>Mn>>Sr

Mammals Ag, Hg, Cd > Cu, Phb, Co, Sn, Be >> Mn, Zn, Ni, Fe, Cr >> Sr > Cs, Li, Al
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Effets indirects

Les effets déléteres des ETMs peuvent étre indirects, et dls au colt métabolique induit par les
mécanismes de régulation et de séquestration sous des formes non toxiques, et/ou par
modification des ressources alimentaires notamment, en impactant I'abondance et la diversité des
proies et/ou des compétiteurs. De la méme maniere que les effets toxiques directs, les effets
indirects se traduisent a différents niveaux d’organisation biologique.

Les effets des ETMs sur le métabolisme peuvent étre indirects lorsque la détoxification par
excrétion ou stockage induit des colts métaboliques perturbant les compromis énergétiques
nécessaires pour assurer les fonctions métaboliques des organismes. Ainsi, le colt énergétique de
I'excrétion et de la séquestration pourrait avoir une implication dans les allocations d’énergie des
organismes et par conséquent sur la réalisation de leur métabolisme, leur santé et/ou leurs traits
d’histoire de vie. Si conceptuellement il est admis que les mécanismes de défense représentent un
colt métabolique et énergétique, peu de travaux ont démontré son impact et le colt de la
tolérance a I'exposition aux ETMs reste un sujet débattu (Kammenga and Laskowski, 2000). Si les
causes ne peuvent pas étre imputées de maniére certaine aux codts induits par la régulation, il
apparait que certaines especes présentent une forte sensibilité a I'exposition aux polluants en
ayant cependant de faibles concentrations internes (e.g. (Scheifler et al., 2002).

Concernant les effets indirects par modification de la qualité ou de la quantité des ressources,
Eeva et al. (2003) ont testé I'hypothése d’'un stress nutritionnel liés aux ETMs sur les populations
de Mésanges charbonniéres Parus major en analysant des effets directs (succes d'envol,
croissance, taux métabolique, asymétrie fluctuante, taux d’hormones du stress, concentrations en
ETMs dans les féces...) et indirects (effets de I'apport de nourriture sur le succés de reproduction
et la survie) (Eeva et al., 2003). llIs ont relevé a la fois des effets directs et indirects des ETMs : les
oiseaux étaient sujets, en plus d’'un stress toxique direct, a un stress nutritionnel lié a la réduction
des proies comme des insectes forestiers et des chenilles (Eeva et al., 2003). Le statut nutritionnel
des individus, dépendant de la qualité et de la quantité des ressources, peut moduler leur
sensibilité aux stress métallique en limitant les capacités de défense (par exemple : séquestration,
défenses anti-oxydantes). Un stress nutritionnel lié & la perte de qualité des habitats pollués
pourrait donc augmenter la sensibilité des organismes. La disparition des certaines espéces ou la
diminution de leur abondance peut induire de maniére indirecte, par une réduction de la quantité et
de la qualité des ressources pour les consommateurs, la mise en péril du maintien des populations
de ces consommateurs et par conséquent des modifications dans la structure et le fonctionnement
des communautés. Pour certains vertébrés (mammiferes, micromammiféres, amphibiens), la
diminution de la qualité de I'habitat et de sa capacité d’accueil lices a la présence d'ETMs a
également été suggérée comme étant une cause potentielle indirecte de la diminution de
'abondance des animaux (Storm et al., 1993; Galbraith et al., 1995). Dans certains cas, les effets
toxigues directs des ETMs sur certaines espéces peuvent également modifier indirectement la

communauté en modulant des interactions non-trophiques entre les espéces comme le
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parasitisme (Lefcort et al., 2002) et la compétition inter-spécifique (Clements and Newman, 2002;
Rohr et al., 2006).

Enfin, pour les métapopulations, une population puits peut souffrir de I'impact des polluants
non pas parce quelle y est exposée, mais parce que sa population source est affectée
(Barnthouse et al., 2008).

Mesure des effets

Chez les vertébrés, la majorité des travaux concernant les effets des ETMs s’est attachée a
mesurer des effets individuels (croissance, reproduction), mais aussi biochimiques ou
physiologiques aux niveaux sub-cellulaires, cellulaires et tissulaires. De hombreuses données ont
été acquises lors d’expérimentations en laboratoire, en exposant des organismes modeéles (souris,
rat...) & des doses importantes ou sur des animaux sauvages vivant dans des sites naturels
fortement contaminés. Les données acquises en laboratoire sur des effets individuels ne sont
cependant pas toujours représentatives de l'occurrence d’effets in natura et sont difficiles a
extrapoler (Smith et al., 2006; Allard et al., 2009). De plus, elles permettent rarement d’évaluer des
impacts sur les dynamiques de population a long terme (Tannenbaum, 2001; Smith et al., 2006).
En développant un modéle permettant de prédire les effets du Cd et d’autres stress (prédation,
inondation...) sur les populations de vertébrés, Loos et al. (in press) ont montré que les prédictions
semblaient correctes pour le Mulot sylvestre ou le Campagnol des champs mais pas pertinentes
pour la Taupe, probablement en raison des mauvaises estimations des doses limites
toxicologiques pour cette espece. lls démontrent par ailleurs que la mesure des effets toxiques des
polluants doit étre placée dans le contexte écologique des récepteurs, en tenant compte des
autres stress environnementaux et écologique. Ce point a par ailleurs été souligné comme étant
une nécessité pour évaluer les risques liés aux ETMs (Kapustka, 2008).

Peu d'études ont été conduites sur les effets populationnels et communautaires des ETMs in
situ. Ce type d'effets est particulierement difficile a mesurer, a cause de la variété d’autres facteurs
écologiques qui peuvent intervenir et de la nécessité de mener des suivis a long terme
(Barnthouse et al., 2008; Kapustka, 2008; Loos et al., In press). Pourtant, certains travaux ont pu
mettre en évidence des effets sur les populations ou communautés d'oiseaux et de
micromammiferes vivant dans des milieux pollués par les métaux (Dmowski et al., 1998; Dmowski
et al., 2000; Eeva et al., 2000b; Kataev, 2005; Eeva et al., 2008; Eeva et al., 2009).

Les données d’abondance et de présence/absence de certaines espéces sont fréquemment
utilisée en bioindication, comme indicateur de l'impact présent ou passé d'une contamination
(Peakall and Burger, 2003; Markert, 2007). Cependant, l'interprétation de ce type de données
reste compliquée et sujette a caution. En effet, la rareté d’une espéce est liée a des parametres
écologiques intrinseques et environnementaux. De plus les dynamiques spatiales et temporelles
des populations et des communautés affectent la rareté (Gaston, 1994). En conséquence, il peut
s'avérer difficile d'imputer la faible abondance ou I'absence d’'une espéce a la pollution du milieu si
sa dynamique de population dans le milieu considéré n'est pas bien définie et les fluctuations
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normales des populations connues. Cet aspect montre également la nécessité de développer des
suivis a long terme et & des échelles pertinentes sur des sites pollués et témoins pour disposer de
références pertinentes et comprendre les patrons d’effet des ETMs sur les populations et les
communautés (Peakall and Burger, 2003; Tannenbaum, 2005).

Les différents champs disciplinaires de [I'écotoxicologie apportent des informations
complémentaires, mais parfois trop parcellaires, pour mener une évaluation du risque
écologiquement représentative (Burger et al., 2003). Le besoin de lier les mesures effectuées a
différents niveaux d’organisation biologique pour estimer les effets délétéres des ETMs dans les
écosystemes a été identifié (Burger et al., 2003; Hope, 2006; Kapustka, 2008). Dans le cas des
études in situ, il a été mentionné qu’il conviendrait d’améliorer la compréhension des relations
entre 'accumulation et les effets biologiques, donc les relations dose/réponse en liant les réponses
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Considérant les polluants comme un stress additionnel aux stress écologiques existants, les
réponses retenues pour évaluer les effets pourraient s’attacher a la mesure d’'un stress écologique,
en lien avec les compromis énergétiques des organismes et les dynamiques des populations, et
non plus seulement toxicologique (van Straalen, 2003). Ce type de réponse, tout particulierement
I'évaluation de la condition corporelle, est parfois utilisé en écologie fonctionnelle et évolutive pour
évaluer les performances ou la « qualité » des individus et leurs liens avec les dynamiques de
populations chez les micromammiféres par exemple (Schulte-Hostedde et al., 2001; Norrdahl and
Korpimaki, 2002; Norrdahl et al., 2004; Schulte-Hostedde et al., 2005). La compréhension de
linfluence de certaines variables biologiques et environnementales et des données acquises in

situ sur les effets des ETMs dans les écosystemes sont nécessaires pour améliorer I'évaluation
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des risques environnementaux. Plus précisément, des recherches complémentaires doivent étre
menées pour améliorer l'interprétation des relations dose/réponse, notamment afin d’évaluer la

pertinence des valeurs toxicologiques de références en les confrontant aux observations in situ.

I.1.4.d. Mécanismes de défense au niveau populationnel

Les mécanismes permettant aux organismes de tolérer I'exposition aux ETMs peuvent étre en
lien avec des comportements d’évitement (évitement des « points chauds » de contamination,
sélection alimentaire), la détoxification des métaux et la séquestration sous des formes non-
toxigues, la compartimentation (translocation dans des tissus non-cibles, parties kératinisées qui
seront éliminées...) et I'excrétion (Posthuma and Van Straalen, 1993; Kammenga and Laskowski,
2000).

Les effets délétéres des ETMs peuvent intervenir sur des traits individuels mais aussi
populationnels. A ce titre, la présence des ETMs dans I'environnement peut étre considérée
comme un stress additionnel responsable de processus de micro-évolution en exercant une
pression de sélection (Bengtsson et al., 1992; Posthuma and Van Straalen, 1993; Kammenga and
Laskowski, 2000; Morgan et al., 2007). En effet, dans une population, les individus sont capables
de développer des mécanismes de tolérance pour éviter les effets négatifs des ETMs, cette
tolérance présentant une variabilité inter-individuelle plus ou moins importante. Lorsque le stress
métallique survient, les individus tolérants peuvent devenir plus compétitifs que les individus non-
tolérants notamment en termes de valeur sélective. Par conséquent, certaines populations peuvent
devenir résistantes si les génotypes tolérants ont été sélectionnés. Les phénotypes tolérants sont
donc déterminés par le polymorphisme génétique d’'une part, aboutissant a une certaine plasticité
phénotypique qui permet aux organismes de développer des réponses face au stress métallique,
et/ou par les phénomenes adaptatifs conduisant a I'établissement d’écotypes adaptés a la vie en
milieu pollué (Posthuma and Van Straalen, 1993; Morgan et al., 2007). En effet, la tolérance n’est
pas systématiquement liée & des phénomenes adaptatifs mais peut aussi résulter de mécanismes
d’acclimatation, ou des deux (Posthuma and Van Straalen, 1993; Morgan et al., 2007). Les
organismes sont capables de s’acclimater physiologiqguement, ce qui implique une exposition a
des concentrations sub-létales durant une période de la vie de lindividu pour aboutir & une
tolérance au stress induit par les métaux (Posthuma and Van Straalen, 1993; Morgan et al., 2007).

Dans le cas de l'acclimatation, I'expression des mécanismes de tolérance est provoquée par
I'exposition au stresseur, alors que dans le cas de I'adaptation, I'expression des traits de tolérance
est constitutive. L’acclimatation traduit une tolérance au stresseur: dans ce cas le stress est
appliqué durant une partie de la vie de l'individu, les réponses sont induites plutot que fixes et dues
a la plasticité phénotypique, et les traits de tolérance peuvent étre perdus si le stresseur disparait.
L’adaptation caractérise la résistance: la réponse au stress évolue durant une exposition multi-
générationnelle au stresseur, est génétiquement constitutive et héritée par la progéniture et la

population peut revenir a un état non-adapté si le stresseur est supprimé et si le trait d’adaptation a
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un co(t en termes de valeur sélective (Posthuma and Van Straalen, 1993; Morgan et al., 2007). La
résistance peut étre le résultat d’'une sélection directionnelle si les divergences génétiques entre
individus sont significatives, ce qui implique la sélection des individus (génotypes) les plus
tolérants a travers les mécanismes de sélection naturelle, les individus les plus sensibles de la
population d’origine ayant été éliminés (Bengtsson et al., 1992; Posthuma and Van Straalen, 1993;
Kammenga and Laskowski, 2000). Si une contamination de I'environnement élevée en ETMs
constitue une contrainte pour une population locale et de cette maniére peut conduire a la
sélection de génotypes tolérants, l'adaptation peut étre entravée par différentes forces en
opposition (flux de genes, dérive génétique, sélection naturelle due a d’'autres contraintes
écologiques, faible polymorphisme et architecture génétique des traits sous-jacents) (Posthuma
and Van Straalen, 1993; Kammenga and Laskowski, 2000; Kawecki and Ebert, 2004). Par ailleurs,
les populations de nombreuses espéces semblent incapables de s’adapter a des contaminations
locales, comme le suggeérent la réduction de I'abondance ou la disparition locale de certains taxons
sur des sites pollués (Posthuma and Van Straalen, 1993; Kammenga and Laskowski, 2000).

Les phénomeénes d’acclimatation et d’adaptation pevent par conséquent induire des réponses
différentes entre populations. Ces réponses différentes peuvent concerner I'accumulation, la
séquestration et/ou la sensibilité. Par exemple, l'efficacité d'excrétion du Cd et du Pb chez
différentes populations d’Orchesella cincta originaires de sites miniers trés contaminés est plus
forte que chez des populations venant de sites moins ou pas pollués (Vanstraalen et al., 1987).
Chez cette espéce, la résistance au Cd (forte capacité d’excrétion, sur-expression de génes des
MTs) chez certaines populations a des bases génétiques, résultant de mécanismes adaptatifs
(Roelofs et al., 2009). Chez l'escargot Cantareus aspersus (ex-Helix aspersa) des différences
inter-populations d’accumulation du Pb ont été mises en évidence, dans sa distribution
(concentrations relatives tissus mous/coquilles) ou encore dans les interactions métaboliques avec
le Ca (Beeby and Richmond, 1987; Richmond and Beeby, 1992; Mulvey et al., 1996; Beeby and
Richmond, 1998; 2001). Concernant les effets, la résistance au Cd chez la mouche Drosophila
melanogaster dans des lignées ayant évolué vers un phénotype résistant (meilleure survie des
juvéniles, période de développement plus courte et fécondité accrue chez les lignées résistantes
par rapport aux lignées non-résistantes lors d’'une exposition au Cd) présente une base génétique
(Shirley and Sibly, 1999). Cependant, cette résistance présente un « colt » dans la mesure ou
certains traits d’histoire de vie sont modifiés chez les génotypes résistants et les rendent moins
performants dans un environnement sain que les lignées non-résistantes (Shirley and Sibly, 1999).
Chez Cantareus apsersus, des différences inter-populationnelles dans les effets de réduction de la
croissance due a une exposition au Pb ont été mises en lumiére et pourraient étre liées a des
variations physiologiques de régulation des éléments essentiels comme le Ca et le Mg (Beeby et
al., 2002). Des différences de sensibilité ont également pu étre montrées chez les vers de terre.
Ainsi, Spurgeon et Hopkin (2000) ont démontré que certaines populations du ver Eisenia fetida

présentent une résistance a I'exposition au Zn, les populations non-tolérantes ayant une plus forte
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sensibilité a I'exposition (apparition d'effets pour des concentrations d’exposition plus faibles que
les adaptés) mais ne montrent cependant pas de différences de toxicocinétiques (Spurgeon and
Hopkin, 2000).

En résume...

Dans le cadre de I'ERE, I'utilisation de la bioaccumulation ou de mesures d’effets lors de
mesures en bioindication passive peut étre compliquée par les adaptations potentielles des
populations autochtones. En effet, la résistance a I'exposition aux métaux peut empécher la
détection des réponses des individus ou populations dans les écotypes résistants aux ETMs
(Kammenga and Laskowski, 2000; Spurgeon and Hopkin, 2000; Tannenbaum, 2005; Morgan et
al.,, 2007). Les différences des réponses a la pollution métallique entre populations sont
compliquées a prévoir et a prendre en compte dans le cadre de 'ERE. Pourtant, la compréhension
des processus qui permettent aux populations animales de se maintenir dans des environnements
contaminés est essentielle d'un point vue fondamental pour son implication dans I'étude des
mécanismes d’évolution, mais aussi pour améliorer les procédures d’'ERE (Morgan et al., 2007).
Concernant la tolérance ou la résistance aux ETMs, la majeure partie des travaux meneés
concernent des micro-organismes, des invertébrés et des insectes. Certains groupes, comme les

escargots, qui sont pourtant connus pour vivre sur les sites pollués en ETMs, ont peu été étudiés.
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1.1.5. Evaluation du risque environnemental (ERE)

La contamination des sols en ETMs entraine des effets néfastes sur la qualité du sol et sur les
fonctions qu’il assure dans le fonctionnement de I'écosystéme et représente un risque pour les
organismes et les écosystemes (European Environment Agency, 2007; Fairbrother et al., 2007).
Au vu de l'implication des ETMs dans la pollution des sols et des risques pour I'environnement qui
peuvent en résulter, il semble nécessaire de développer une évaluation de ces risques et des
outils de gestion des sites contaminés en ETMs. L'évaluation des risques sanitaires et
environnementaux des contaminations des sols en ETMs représente donc un enjeu majeur d’'un
point de vue sanitaire, écologique mais aussi politique et économique.

L'évaluation du risque environnemental, ou évaluation du risque écologique est une procédure
gui a pour objectif d’estimer la probabilité d’occurrence d’'effets indésirables d’'un agent chimique
présent dans I'environnement. Cette procédure s'adresse généralement & des agents dangereux
pour la faune et la flore et montrant des concentrations anormalement élevées dans
'environnement. Pour donner une définition plus précise et communément employée par les
parties concernées, I'évaluation du risque est une procédure qui tente de calculer ou d’estimer le
risque pour une cible (organisme, un systéme ou une (sub-population) di a I'exposition a un agent
donné, et en incluant l'identification des incertitudes associées (USEPA, 1998; European
Commission, 2003; IPCS, 2004; Hayet et al., 2009).

Les procédures d’évaluation du risque varient d’'un pays a l'autre, mais la démarche générale
reste la méme (Jensen and Pedersen, 2006; Smith et al., 2006; Hayet et al., 2009). Apres
formulation du probléme (identification des besoins et définition des objectifs basée sur les
informations disponibles), 'ERE inclus 4 étapes majeures : l'identification du potentiel dangereux,
la caractérisation du danger par I'évaluation des relations dose/réponse, I'évaluation de I'exposition
et la caractérisation du risque (USEPA, 1998; European Commission, 2003; IPCS, 2004;
Fairbrother et al., 2007) (Figure 1.1.13). L'étape de caractérisation du risque consiste a synthétiser
les informations des étapes précédentes et fournir une estimation du risque. Elle est basée en
partie sur le calcul du rapport PEC/ PNEC, c'est-a-dire le rapport entre les concentrations de
'agent attendues dans les compartiments (PEC : Predicted Environmental Concentration) et les
concentrations en-dessous desquelles aucun effet inacceptable de I'agent sur les organismes n’est
attendu (PNEC : Predicted No Effect Concentration). Concernant les milieux terrestres, les PECs
et PNECs sont calculées pour différents compartiments, a savoir le sol et les items alimentaires,
selon I'organisme considéré.

L’ERE peut étre prospective : avant la mise sur le marché d’une substance par exemple, ou

rétrospective : gestion d'un site pollué (Hayet et al., 2009).
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Figure 1.1.13. Etapes de I'évaluation des risques liés aux agents chimiques recommandée en Europe (European

Commission, 2003).

L’ERE peut étre menée par modélisation, en prédisant I'exposition des organismes et les
effets (USEPA, 1998; European Commission, 2003; Smith et al., 2006; Fairbrother et al., 2007).
Mais des procédures de biosurveillance, visant a suivre temporellement et/ou spatialement le
transfert et les effets des polluants dans les écosystéemes, peuvent également étre développées
(USEPA, 1998; European Commission, 2003; Smith et al., 2006; Fairbrother et al., 2007). Elles

mettent en jeu [lutilisation de bioindicateurs, c’est-a-dire des organismes (ou une part de
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'organisme ou une communauté d’organismes) chez lesquels la réponse mesurée (biochimique,
génétique, enzymatique, physiologique, morphologique, comportementale, et pour les
communautés structurelle et/ou fonctionnelle) renseigne sur la présence et/ou l'impact des
polluants (IPCS, 2004; Markert, 2007). Les réponses mesurées au niveau individuel sont, outre les
concentrations en xénobiotiques accumulées (qui renseignent sur la présence des substances
dans le milieu et leur transfert & I'organisme), des biomarqueurs. Les biomarqueurs, dans le cadre
de [I'écotoxicologie, sont définis comme des structures ou processus biologiques dont les
variations, induites par les xénobiotiques, sont observables et/ou mesurables au niveau de
lindividu (Lagadic et al., 1997). lls sont principalement d’ordre biochimiques et physiologiques et
I'on peut distinguer 3 catégories principales : biomarqueurs d’exposition, d’effets et de sensibilité
aux effets. Les réponses mesurées aux niveaux supérieurs d’organisation (dynamiques de
populations, structure et donctionnements des communautés...) sont basées sur I'étude des
bioindicateurs en tant qu'espece et non plus en tant gu’individu. Deux types de bioindication
peuvent étre développés : bioindication passive et bioindication active. La bioindication passive est
basée sur le prélevement d’organismes sauvages autochtones exposés de maniére chronique sur
les sites pollués, tandis que la bioindication active consiste en I'exposition d’organismes naifs par
'expérimentateur sur le site contaminé. Dans le premier cas, les mesures concernent une
exposition chronique et a long terme donc une intégration temporelle des phénomeénes
d’exposition et d’effets, et permettent d’étudier les réponses des organismes dans des conditions
écologiquement représentatives. Par contre, il n'est pas possible de connaitre précisément le
moment et/ou I'endroit de I'exposition au polluant. Dans le second cas, I'intérét est de connaitre le
passé des individus, leur age et autres caractéristiques individuelles pouvant influencer le niveau
d’expression du parametre mesuré, mais aussi de connaitre le lieu et la durée d’exposition ce qui
facilite I'interprétation des réponses observées et I'évaluation de relation dose/réponse.

Le choix des especes a étudier, parfois appelées « espéces sentinelles » dépend du polluant
concerné, du milieu considéré et de I'étendue spatiale de la contamination. Une espece sentinelle
peut représenter un indicateur pour suivre I'exposition aux ETMs au cours du temps ou servir
d'alarme précoce. La qualité de I'espéce choisie dépend en partie de la maniére dont elle
accumule les métaux, et d’autre part des quantités de polluants causant des effets. Un organisme
sentinelle utilisable doit soit étre suffisamment sensible pour montrer des effets et représenter une
indication précoce du risque lié aux ETMs, sans étre trop sensible a d'autres modifications
environnementales, soit présenter de fortes capacités d’accumulation des ETMs sans effets
toxigues afin que la mesure des concentrations internes représente une estimation de I'exposition
et du transfert des ETMs dans les chaines alimentaires (Beeby, 2001; Peakall and Burger, 2003).

Les niveaux d'ETMs accumulés dans les organismes sont parfois considérés comme un
indicateur d'exposition dans les environnements pollués (Peakall and Burger, 2003; Luoma and
Rainbow, 2005). Les niveaux accumulés constituent en effet une mesure intégrative de la

biodisponibilité pour 'organisme concerné, parce gu'ils integrent tous les voies d’exposition dans le
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temps et I'espace, et représentent la balance entre assimilation et élimination (Burger et al., 2003;
Fairbrother et al., 2007; Smith et al., 2007). Cependant, pour que la bioaccumulation soit un
marqueur pertinent de I'exposition, il convient que le polluant considéré soit persistant et ne soit
pas métabolisé, et que l'organisme considéré présente des capacités d’accumulation et une
excrétion limitée (Beeby, 2001). La mesure de la bioaccumulation présente également I'avantage
de permettre l'estimation de I'apparition d'effets délétéres en comparant les concentrations
internes mesurées avec des valeurs de référence, comme par exemple les « Critical Body
Residues » (van Straalen, 1996; Luoma and Rainbow, 2005), les valeurs toxicologiques de
référence (TRVs) (USEPA, 2005d), ou des données de LOAELs (Lowest Observed Adverse Effect
Levels), NOAELs (No Observed Adverse Effect Levels), EC50 (concentration pour laguelle 50% de
I'effet maximum relevé est observée) (European Commission, 2003).

La confrontation de données obtenues a différents niveaux d’'organisation biologique, basées
sur des indicateurs a la fois d'ordre chimiques, toxicologiques et écologiques, et considérant
plusieurs récepteurs intégrant des voies d’exposition et des sensibilités variées permet d’affiner
'ERE (Jensen et al., 2006; Semenzin et al., 2008; Dagnino et al., 2009; Hayet, 2010). En effet, une
telle approche intégrée permet de synthétiser différentes preuves d'occurrence ou d’absence
d'occurrence d’effets des polluants dans les écosystemes pour tenter de déterminer dans quelle
mesure la présence des contaminants peut étre considérée  comme une cause de
dysfonctionnement a différents niveaux d’organisation (sur la base du « poids de I'évidence »
dessinée par des faisceaux de présomption) (Jensen et al., 2006; Semenzin et al., 2008; Dagnino
et al., 2009; Hayet, 2010).

Les escargots et les micromammiféres ont été étudiés pour développer leur utilisation en tant
que biomoniteurs de la pollution de I'environnement, & cause de leur capacités d’accumulation
(Talmage and Walton, 1991; Berger and Dallinger, 1993; Pihan and de Vaufleury, 2000; Shore and
Rattner, 2001). Les escargots peuvent étre employés tant en bioindication active (Gomot-de
Vaufleury and Pihan, 2000; Scheifler et al., 2003a; Regoli et al., 2006; Gimbert et al., 2008b) que
passive (Martin and Coughtrey, 1982; Hopkin, 1989; Gomot-de Vaufleury and Pihan, 2000; Notten,
2005). Les micromammiferes sont surtout considérés pour des études de bioindication passive,
méme si quelques études en mésocosmes ont été menées (Talmage and Walton, 1991; Propst et
al., 1999; Shore and Rattner, 2001). Au cours des ces travaux antérieurs, il a été montré que ces
organismes constituaient de bon biomoniteurs de la pollution de I'environnement, et notamment
des pollutions métalliques, puisque leurs concentrations internes varient entre des sites
diversement pollués et reflétent le niveau de contamination des sites (de Vaufleury and Gomot,
2006). Cependant, la majorité des études ont été menées en comparant des sites pollués a des
références ou des gradients de quelques niveaux de pollution : I'évolution des réponses en
fonction des concentrations dans les sols mais aussi d’autres paramétres environnementaux reste

un champ a explorer.
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En résumé...

La protection des écosystemes est devenue une demande économique et sociétale et plus
seulement scientifique ou morale. Le développement actuel de la prise en compte de la protection
de I'environnement dans les sociétés occidentales fait émerger une attente croissante vis-a-vis de
la gestion des sites contaminés. Le questionnement n’est donc plus seulement scientifique, mais
politique : les décideurs doivent baser leurs choix sur des informations pertinentes, et sont par
ailleurs demandeurs de résultats scientifiques représentatifs et d’outils d’évaluation efficaces.

Le développement de procédures d’évaluation des risques et de gestion des sites contaminés
nécessite donc une bonne connaissance des mécanismes qui modulent le transfert et les effets
des ETMs dans les écosystémes terrestres et des données représentatives acquises in situ. Ainsi,
I'étude des transferts et des effets des ETMs dans les écosystemes terrestres est essentielle d'un
point de vue fondamental, pour améliorer la compréhension des mécanismes biologiques et
écologiques contrdlant I'exposition, I'accumulation et les effets des polluants chez les organismes,
et d’'un point de vue appliqué, pour apporter les connaissances et les outils nécessaires a
I'évaluation des risques environnementaux liés aux ETMs et développer des procédures de
gestion des sites contaminés. Les escargots et les micromammiféres, grace aux données
précédemment acquises en toxicologie, écologie et écotoxicologie sur ces animaux, constituent
des bioindicateurs intéressants pour affiner la compréhension des mécanismes physiologiques et
écologiques, nécessaires pour mener a bien et améliorer les procédures d’ERE. La confrontation
de réponses a la pollution en ETMs observées pour différents récepteurs dont les caractéristiques
d’exposition, d’accumulation et de sensibilité varient pourrait permettre d’affiner I'estimation de
l'occurrence d'effets, de méme que l'étude d’indicateurs a différents niveaux d’organisation

biologique.

1.1.6. Facteurs de variabilité des réponses des org  anismes exposés aux ETMs
I.1.6.a. Variabilité entre récepteurs

Des différences entre récepteurs dans les réponses des organismes aux polluants existent et
s’expriment a différentes niveaux d’organisation biologique : différences inter-individuelles, inter-
populationnelles, inter-spécifiques, entre taxons et entre communautés (Figures 1.1.14). Ces
différences entre récepteurs sont dues a des caractéristiques intrinséques du récepteur qui

interviennent en modulant I'exposition, 'accumulation et/ou la sensibilité (Figures 1.1.14 et 1.1.15).

60



|. INTRODUCTION GENERALE

| EXPOSITION |

| ACCUMULATION |

¥

| SENSIBILITE |

«—

VARIABILITE des REPONSES des RECEPTEURS aux ETMs

Phylum

Population

Individu

Communauté

&

@ D

\
=T
J

Figure 1.1.14. Schéma synoptique des niveaux d'organisation entre lesquels des différences de réponses aux ETMs

(bioaccumulation, effets) peuvent apparaitre et processus a l'origine de ces différences.
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Figure 1.1.15. a. Schéma synoptique des facteurs du récepteur ou qui affectent I'accumulation et les effets des métaux,

ou d'autres contaminants. b. Facteurs liés au récepteur affectant la vulnérabilité des récepteurs écologiques a la
contamination en ETMs. (Peakall and Burger, 2003).
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Les caractéristiques intrinséques du récepteur qui peuvent moduler ses réponses aux ETMs
sont réunies sous le terme « facteurs du récepteur ». Un facteur du récepteur peut étre défini
comme tout attribut d’un individu, d’'un groupe d’individus ou d’'une espéce pouvant influencer
l'intensité de I'exposition, I'absorption, I'accumulation, la toxicocinétique, la sensibilité et la toxicité
des ETMs (Burger et al., 2003). Certains individus, ou populations ou taxons peuvent donc
présenter une vulnérabilité accrue a la pollution (Figure 1.1.15). Les facteurs a l'origine de ces

différences sont d’ordre génétique, physiologique, biologiques et écologiques (Figure 1.1.15).

Variabilité inter-individuelle

Les différences de comportement individuel peuvent fortement influencer I'exposition des
individus et entrainer des différences d’accumulation des ETMs. Notamment, les préférences
individuelles lors du choix du territoire et de la recherche de nourriture, modulent I'exposition
(Burger et al., 2003; Peakall and Burger, 2003; Smith et al., 2007). Par ailleurs, la contribution des
différentes voies d’absorption peut varier au cours de la vie des organismes, par exemple lorsque
les stades de vie présentent de fortes disparités morphologiques, physiologiques et écologiques
(Figure 1.15). L’exposition peut varier également entre sexes et avec I'age, ces deux parametres
induisant des différences de comportement alimentaire et d’exploitation spatiale du milieu (Smith et
al., 2007). Par exemple, chez le Mulot a collier Apodemus flavicollis, les méles ont de plus vastes
domaines vitaux que les femelles, et les femelles montrent moins d’exclusivité spatiale
(déplacement du territoire lors d’'une réduction de nourriture disponible) (Stradiotto et al., 2009).
L'age est un parametre important en lien avec la durée d’exposition aux ETMs, mais aussi avec les
comportements alimentaires (les jeunes individus ont des régimes différents de ceux des adultes
chez certaines espéces), et I'exploitation spatiale de I'environnement (territorialité des adultes,
dispersion des juvéniles...). En conséquence, pour le Cd dont I'accumulation est cumulative
(quasi-absence d’excrétion), on observe une augmentation des concentrations internes avec 'age
(Williamson, 1980; Shore and Rattner, 2001).

L’accumulation des ETMs peut varier entre individus a cause du polymorphisme génétique et
de la plasticité phénotypique qui induisent des variations dans les capacités d’assimilation,
d’excrétion et de stockage. L’dge est a nouveau un parameétre important, puisqu’il détermine
certains besoins en éléments essentiels au cours du développement des individus et de la
reproduction. Par ailleurs, I'assimilation des ETMs peut varier selon I'age : par exemple, chez les
rongeurs adultes, 2 & 16% du Pb présent dans la nourriture est assimilé, tandis que les juvéniles
peuvent en assimiler 45-50% (Shore and Rattner, 2001). Des carences en éléments essentiels
(Fe, Ca, Mg) peuvent modifier I'assimilation du Cd et du Pb (Beeby and Richmond, 1988; Merian,
1991; Reeves and Chaney, 2008; Wiostowski et al., 2009). Le statut nutritionnel et les besoins
physiologiques des individus conduisent donc a des différences intra-populationnelles dans
'accumulation des ETMs.

La sensibilité des individus differe, pour les mémes raisons que celles citées concernant
'accumulation, a savoir le polymorphisme génétique, la plasticité phénotypique, I'age et le sexe.
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Les variations physiologiques qui en découlent augmentent ou réduisent la vulnérabilité des
individus. Par exemple, les femelles gestantes montrent un sensibilité trés forte a la toxicité du Cd
(Shimada et al., 1998). Les expériences passées d’exposition aux ETMs au cours de la vie de
l'individu a des doses sub-létales peuvent aussi induire des différences de sensibilité, en favorisant
la mise en place de mécanismes de défense. Une acclimatation physiologique dépendant des
capacités génétiques et phénotypiques propres a l'individu peut également exister.

La compréhension du r6le des facteurs du récepteur dans les réponses des individus a la
contamination de I'environnement est donc un enjeu clé en écotoxicologie. Les facteurs du
récepteur sont essentiels pour interpréter la grande variabilité inter-individuelle des réponses des
organismes a la pollution et évaluer sa signification écotoxicologique et son implication dans les
impacts des ETMs sur les populations, les communautés et les écosystémes. En effet, une grande
variabilité inter-individuelle peut avoir une forte implication dans la précision de I'évaluation des
relations dose/effet. Dans de nombreuses études sur I'évaluation de I'accumulation et des relations
dose/effet, les auteurs s’attachent a minimiser (par les procédures expérimentales employées
notamment) I'importance de la variabilité inter-individuelle. Pourtant, la variabilité inter-individuelle
peut d’'une part constituer un signe d’effet des ETMs dans les populations exposées et peut d’autre
part avoir des implications dans les dynamiques de population et dans les phénomenes

d’acclimatation ou d’adaptation (Depledge, 1990; Forbes et al., 1995).

Variabilité entre espéces

Les différences d’exposition entre les récepteurs résultent des variations complexes dans les
traits d’histoire de vie des différents taxons. Chaque taxon présente en effet des caractéristiques
écologiques intrinseques qui affectent leurs voies d’exposition potentielles. Smith et al. (2007) a
présenté de facon semi-quantitative la contribution de chaque voie d’absorption potentielle dans
'exposition de différents taxons de vertébrés terrestres aux contaminants (Figure 1.1.16). On
constate par exemple gque l'ingestion est une voie d’absorption importante pour tous les taxons
considérés tandis que le contact tégumentaire qui contribue fortement chez les amphibiens, est
une voie modérée pour les oiseaux, les mammiféres et les reptiles. Cependant, d'autres
différences liées a la biologie des organismes influencent les voies d’exposition a l'intérieur de
chaque taxon. Notamment, I'habitat, le régime alimentaire, le mode de nourrissage modulent
I'exposition et induisent des différences inter-spécifiques (Burger et al., 2003; Peakall and Burger,
2003; Smith et al., 2007).
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a. Oiseaux b. Mammiféres
Exposure pathways contributing to contaminant exposure in birds and their Exposure pathways contributing to contaminant exposure in mammals and
estimated relative contribution to exposure and degree of understanding their estimated relative contribution to exposure and degree of understanding
Exposure Age class/life Contribution to Understanding of Exposure pathway  Age class/life  Contribution to Understanding of
pathway stages exposure pathway stages exposure pathway
Ingestion All High High Ingestion All High High
Dermal contact All Moderate Moderate Dermal contact All Moderate Moderate
Inhalation All Low Low Inhalation All Low in general:  Moderate
Maternal transfer Embryos Moderate Moderate moderate to high
in some fossorial
mammals
Transplacental Fetuses Moderate to high  Low to moderate
transfer in wildlife
Lactational Nursing High Low to moderate
transfer offspring in wildlife
c. Reptiles d. Amphibiens
Exposure pathways contributing to contaminant exposure in reptiles and their Exposure pathways contributing to contaminant exposure in amphibians and
estimated relative contribution to exposure and degree of understanding their estimated relative contribution to exposure and degree of understanding
Exposure pathway Age class/ Contribution Understanding Exposure Age class/life Contribution to Understanding
life stages o exposure of pathway pathway stages exposure of pathway
Ingestion All High Moderate Ingestion All High Low/medium
Dermal All Moderate Low Dermal All High Low
Inhalation All Low Low Pulmonary Larvae High Low/medium
Maternal transfer Embryos Moderate Low Pulmonary Juvenile/Adult Low Low
Contaminated Embryos Low Low
nesting media

Figure 1.1.16. Voie d’exposition contribuant a I'exposition des vertébrés terrestres aux contaminants, leur contribution
relative et leur degré de compréhension par les écotoxicologues pour les oiseaux (a), les mammiféres (b), les reptiles (c)
et les amphibiens (d) (Smith et al., 2007).

Les plus fortes concentrations internes chez les insectivores par rapport aux rongeurs,
seraient dues a leurs différences de régime alimentaire, la nourriture des insectivores étant plus
contaminée que celle des rongeurs (Shore and Rattner, 2001). Cependant, ces différences sont
aussi probablement liées a leur physiologie, I'efficacité d’assimilation digestive de la nourriture
étant plus forte chez les carnivores que chez les herbivores (Veltman et al., 2007). De plus, parmi
les rongeurs, le Mulot sylvestre Apodemus sylvaticus et le Campagnol roussatre Myodes glareolus
(ex-Clethryonomys glareolus), qui ont le méme niveau trophique (Abt and Bock, 1998), montrent
des différences d’accumulation lorsqu’ils sont présents sur un méme site contaminé (Shore and
Rattner, 2001). Considérant une exposition égale, 'accumulation des ETMs peut varier : & cause
des différences générales d’assimilation liées a des capacités physiologiques d’absorption et a la
bioaccessibilité. Pour des voies d’exposition par ingestion, la physiologie digestive des organismes
(temps de résidence, pH des fluides digestifs...) affecte la quantité de métaux pénétrant dans la
circulation systémique (Peijnenburg and Jager, 2003; Fairbrother et al., 2007). La physiologie des
animaux va également influencer les capacités d’excrétion des ETMs, mais aussi leur translocation
et leur distribution dans les différents organes. La toxicocinétique des ETMs dans les organismes
est donc variable entre taxons. Par exemple, Janssen et al. (1991) ont montré 4 patrons
d’accumulation et d’excrétion différents chez 4 especes d'arthropodes du sol (Neobisium
muscorum : pseudoscorpion, Notiophilus biguttatus : carabidé, Orchesella cincta : collembole et
Platynothrus peltifer : oribate) lors de I'étude des toxicocinétiques du Cd en conditions contrélées.

En effet, I'efficacité d’assimilation du Cd est plus forte chez les prédateurs N. biguttatus et N.
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muscorum, et plus faible chez les saprophytes O. cincta et P. peltifer (Janssen et al., 1991). Par
ailleurs, les constantes d’excrétion sont élevées chez les insectes N. biguttatus et O. cincta et
faibles chez les arachnides N. muscorum et P. peltifer (Janssen et al., 1991). Les auteurs en ont
donc conclu que l'efficacité d’assimilation du Cd est liée au niveau trophique et probablement aux
différences de demandes en nutriments, et que l'influence des capacités d’excrétion est plus
importante pour déterminer les concentrations accumulées a [I'équilibre que [lefficacité
d’assimilation.

Des différences inter-spécifigues au stress métallique peuvent faire intervenir des
mécanismes physiologiques liés a la sensibilité des cibles mais aussi a la régulation et au
stockage des ETMs. La détoxification par stockage sous des formes toxicologiguement inactives
ou par excrétion induit une grande diversité de mécanismes de tolérance aux ETMs. Ainsi, les
séquences de toxicité molaire des ETMs sont variables entre taxons (Tableau 1.5) (Sigel, 1986;
Vijver et al., 2004). Chez les micromammiferes, les Murinés et les Arvicolinés, 2 sous-familles de
rongeurs présentant une accumulation faible du Cd, différent en sensibilité entre eux mais aussi
par rapport aux Soricinés et aux Crocidurinés (insectivores) ces derniers montrant une forte
accumulation du Cd mais une plus faible sensibilité aux stress métalliques (Shore and Douben,
1994a; Damek-Poprawa and Sawicka-Kapusta, 2004). Des conclusions similaires émergent pour
le Pb (Shore and Douben, 1994b; Shore and Rattner, 2001). L'interprétation des données
existantes in situ et en laboratoire reste difficile et la détermination de doses limites d’effets pour
les espéces sauvages est tres approximative. De plus, les données peuvent étre contradictoires
selon que l'on considére des limites toxicologiques basées sur les concentrations en ETMs
accumulées dans les organes ou sur les concentrations journalieres dans la nourriture, et selon
I'effet considéré (toxicité rénale, hépatique, reproduction...). Les valeurs obtenues par des tests en
laboratoire sont remises en question par certains auteurs (représentativité écologique, différences
entre rat et souris utilisés en laboratoire et micromammiferes sauvages) mais restent utilisées par
exemple pour la détermination des Ecological Soil Screening levels (Eco-SSLs : valeurs seuils de
concentrations en ETMs dans les sols au-dela desquels un risque existe pour les organismes
considérés) (Shore and Rattner, 2001; USEPA, 2005d) ou des Predicted No Effect Concentrations
(PNEC) (European Commission, 2003). L'utilisation de données acquises in situ est également
difficile a cause de la diversité des effets mesurés (de plus de nombreuses études mesurent
'accumulation, pas les effets), du fait qu’elles sont trés rarement basées sur des parametres liés a
la reproduction (ne permettent donc pas d’envisager des effets populationnels) et de la difficulté
d’interpréter la présence/I'absence d'une espece comme signe d’effet de la pollution par les ETMs
(Shore and Rattner, 2001).
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Variabilité entre populations

La variabilité des impacts des ETMs entre populations peut étre liée aux différences de
dynamiques de populations et/ou de structure et fonctionnement des communautés (Figure 1.1.15).
La structure des réseaux trophiques et les caractéristiques des espéeces qui les constituent
peuvent moduler le transfert des ETMs dans les chaines alimentaires, par exemple si les
consommateurs primaires different en accumulation (stratégies de régulation ou stratégies
d’hyper-accumulation) ou selon le nombre de niveaux trophiques mis en jeu (« longueur » de la
chaine alimentaire). Par exemple, en étudiant 'accumulation de certains ETMs (Cd, Cu et Zn)
chez plusieurs invertébrés (araignées et amphipodes), Hendrickx et al. (2004) ont montré que les
patrons d’accumulation pour une méme espéce varient en fonction du site mais que ces
différences entre sites sont espece-spécifiques. Les auteurs concluent que des variations dans le
structure des réseaux trophiques expliqueraient les variations intra-spécifiques des réponses a la
contamination (Hendrickx et al., 2004).

Comme développé au paragraphe 1.1.4.d, des différences entre populations peuvent intervenir
suite a des phénoménes d’acclimatation et/ou d’adaptation (Posthuma and Van Straalen, 1993;

Kammenga and Laskowski, 2000).

En résumé...

La variabilité des réponses des organismes a cause des facteurs du récepteur implique la
nécessité de considérer ces différents niveaux d'organisation biologique dans les études sur le
transfert et les effets des ETMs dans les écosystemes. Pourtant, il est difficle de mesurer
l'importance de chacun d’eux dans une mesure ponctuelle in situ. Mesurer l'influence relative de
chacun des facteurs impliquerait de pouvoir contréler certains d’entre eux pour mesurer l'influence
de la variabilité des autres, ce qui est difficilement envisageable dans des études de terrain. Des
expérimentations peuvent donc étre menées en laboratoire mais la simplification alors du systeme
ne permet pas de tenir compte des interactions entre facteurs et n’est pas toujours représentative
des phénomenes réels. Un moyen de palier & ces difficultés peut consister dans la comparaison
des réponses de différents récepteurs sympatriques sauvages exposés dans des environnements

pollués de maniére chronique, différant par certains traits mais similaires pour d’autres.
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Il est reconnu qu'il est nécessaire d’améliorer la connaissance sur l'influence des facteurs du
récepteur sur l'accumulation et les effets des ETMs. Parmi les recommandations pour une
meilleure considération de ces facteurs, certains auteurs conseillent notamment de développer des
études dans des conditions environnementalement réalistes (interactions entre facteurs, exposition
a des mélanges de métaux, études in situ dans des sites contaminés) (Tableau 1.1.6). Mais aussi
de considérer les facteurs du récepteur dans tous les aspects de la biodisponibilité, de la

disponibilité environnementale a la disponibilité toxicologique (Tableau 1.1.6).

Tableau 1.1.6. Recommandations pour lintégration des facteurs du récepteur dans les études concernant la

biodisponibilité des métaux (Burger et al., 2003).

Include age, gender, reproductive state, gestational stage, size, and genetic factors

Develop improved analytical characterization under controlled host conditions

Include interactions between host factors

Develop methods for examining how host factors interact with mixtures of metals

Develop improved analytical characterization of metal bioavailability in experimental animal models

Use field situations, such as hazardous waste sites, to examine the effect of host factors on bioavailability of metals
Develop better analytical tools that provide rapid determination of metal content (and metal species) in the field
Develop better biokinetic models to examine the effect of host factors on metals

Conduct studies that are more representative of the human population

Consider host factors in all aspects of bioavailability, from environmental to target organ

Include host factors in biomonitoring schemes, for both ecological and human receptors

Include host factors in risk assessments

Incorporate host factors in human genomic studies

En résume...

De plus, les facteurs écologiques des récepteurs, hors régime alimentaire, sont souvent peu
considérés et des travaux sont nécessaires pour évaluer leur implication dans les différences
d’exposition et de réponses entre espéeces. A I'heure actuelle, I'évaluation du risque est surtout
basée sur le niveau trophique des animaux (European Commission, 2003; USEPA, 2005d), sans
tenir compte des différences qui existent entre especes dans les réponses aux ETMs en termes
d’exposition, d’accumulation et/ou de sensibilité. De nouvelles approches tentent de développer
une évaluation de la vulnérabilité des populations et des écosystemes, basées sur les traits
écologiques qui influencent la vulnérabilité des especes aux polluants (De Lange et al., 2009; Lahr
et al., In press). Cependant, ces travaux nécessitent de vérifier la validité des prédictions in natura,
et de plus amples investigations pour identifier et prendre en compte les facteurs des récepteurs

favorisant la vulnérabilité.
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1.1.6.b. Variabilité spatio-temporelle et écotoxicologie du paysage

Variabilité spatiale et temporelle de I'exposition, des transferts et des effets

Il est reconnu que I'exposition des organismes mobiles aux contaminants varie dans 'espace,
notamment du fait de I'hétérogénéité spatiale de la contamination des sols, de la disponibilité
environnementale et des caractéristiques de I'habitat et du paysage (Clifford et al., 1995;
Marinussen and van der Zee, 1996; Smith et al., 2007). Le paysage est défini comme une
mosaique caractérisée par la composition, la structure et la fonction des taches d’occupation du
sol dont elle est constituée (Urban et al., 1987; Burel and Baudry, 1999). Dans les paysages
hétérogénes, la durée, la fréquence et l'intensité de I'exposition peut varier spatialement car, en
premier lieu, le temps passé par les animaux (mouvements, comportement de nourrissage et
d’alimentation...) dans les différentes taches changent avec I'occupation du sol. Certains habitats
représentent, selon I'espece considérée, un milieu de vie plus favorable de par sa structure (par
exemple milieu boisé versus milieu ouvert) ou par la disponibilité et la quantité en ressources
alimentaires présentes. Selon les ressources nécessaires (alimentation, protection, reproduction)
pour I'organisme, le caractére favorable varie au cours du temps, a court (journée...) ou long terme
(année...). Les différences d’exploitation en termes de temps passé et de fréquentation des
différentes taches peuvent donc moduler I'exposition des animaux, et présenter de fortes
différences entre espéces selon leurs caractéristiques écologiques (préférences d’habitat, taille du
domaine vital, stratégie de nourrissage, régime alimentaire...). L’agencement spatial des
différentes taches peut de plus affecter les déplacements des organismes et la maniere dont ils
exploitent leur environnement (migration, colonisation...). En second lieu, les niveaux d’ETMs dans
les sols peuvent varier entre habitats (caractéristiques d’interception et de rétention des milieux), et
enfin, la disponibilité environnementale des ETMs peut étre différente entre types d’occupation du
sol (caractéristiques du sol, faune du sol, spéciation des ETMs).

Pour résumer, les différentes sources de variabilité spatiale sont les distributions spatiales des
contaminants et des caractéristiques physico-chimiques du sol, la structure et la qualité des
habitats, la composition et la structure du paysage et les caractéristiques écologiques des
animaux.

Grace a des approches de modélisation, Van den Brink et al. ont par exemple montré que les
doses journaliéres en Cd sont dépendantes de la répartition spatiale des habitats, du domaine vital
des organismes et de leur stratégies de nourrissage, mais aussi que plus la paysage est
« structuré » (paysage avec de trés nombreuses taches peu étendues réparties « aléatoirement »
Vversus p