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Introduction générale

L’accroissement des activités industrielles et agricoles ainsi que Dexpansion de
I'urbanisation sont a l'origine d’une augmentation croissante des rejets de contaminants dans
I'environnement avec comme réceptacle final les milieux aquatiques. Ainsi, plus de 100.000
molécules chimiques liées a des activités humaines sont retrouvées dans lenvironnement
(Depledge and Galloway 2005). Cette contamination des milieux aquatiques constitue une
préoccupation majeure, que ce soit dans I'opinion publique ou pour la communauté scientifique
(Schwarzenbach et al. 2006) et a ainsi conduit a la mise en place de plusieurs réglementations
nationales et internationales. Nous pouvons notamment citer la Directive Cadre sur I'Eau
(2000/60/CE, DCE) qui vise a prévenir et réduire la contamination des eaux, promouvoir une
utilisation durable des ressources, protéger l'environnement et améliorer I'état chimique et
écologique des écosystemes aquatiques, ou encore le programme d’enRegistrement, Evaluation et
Autorisation des substances Chimiques (REACH) qui a pour role d'assurer un niveau élevé de
protection pour la santé humaine et l'environnement contre les dangers que peuvent poser les
produits chimiques mis sur le marché. Ces réglementations conduisent a une multiplication des
évaluations écotoxicologiques pour diagnostiquer et/ou prédire une dégradation potentielle de la

qualité des milieux aquatiques.

Depuis quelques décennies, ’écotoxicologie, discipline située notamment a l'interface de
I'écologie et de la toxicologie, tente de répondre a ces questionnements. I’écotoxicologie est
définie comme la discipline qui évalue les effets des perturbations physiques et chimiques sur les
étres vivants, les voies de transfert des contaminants et leurs actions sur 'environnement
(Truhaut 1977). Elle vise a offrir des données et des méthodologies permettant la gestion des
risques de contaminations zia la prédiction de leurs impacts sur la santé et les écosystemes.
Jusqu’a présent, I’écotoxicologie a principalement développé des connaissances au laboratoire, sur
des especes modeles (eg. clones de Daphnies, souches de Chironomes, lignées de poissons
Pimephales, Danio, etc.), autour des effets des contaminants au niveau sub-individuel et individuel.
Aujourd’hui, I’écotoxicologie élargit ses objectifs en se questionnant sur la pertinence écologique
de Pévaluation du risque qu’elle propose : qu’en est-il des effets potentiels ou actuels pour les
biocénoses des milieux contaminés (Chapman 2002 ; Van Straalen 2003 ; Relyea and Hoverman

2006 ; Schmitt-Jansen et al. 2008)?

Jusqu’a présent, la démarche réductionniste adoptée par I’écotoxicologie ne permettant
pas de répondre aux échelles d’organisation d’intérét (i.e., population, communauté) fixées par les

réglementations environnementales, des approches plus systémiques tournées vers I’écologie sont
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actuellement mises en ceuvre (Baird et al. 2007 ; Liber et al. 2007). Afin de pouvoir tenir compte
de la complexité des systemes écologiques étudiés, deux méthodes principales sont proposées : 1-
analyser directement la réponse des niveaux plus intégrés (i.e., population, communauté : Hickey
and Clements 1998 ; Baird and Van den Brink 2007 ; Moser et al. 2007) ou 2- expliciter les liens
entre les niveaux d’organisation inférieurs (sub-individuel et individuel) et les niveaux
populationnels ou communautaires en faisant appel a la modélisation (Calow and Forbes 1998 ;
Ares 2003 ; Forbes et al. 2006 ; Forbes et al. 2008 ; Manyin and Rowe 2008 ; Crone et al. 2009 ;
Pedersen et al. 2009).

La pertinence de cette deuxie¢me approche basée sur la méthodologie d’extrapolation
entre différents niveaux d’organisation biologique est conditionnée par la possibilité d’expliciter
des liens mécanistes entre les réponses a ces différents niveaux d’organisation (Calow and Forbes
1998 ; Ares 2003 ; Forbes et al. 2006 ; Forbes et al. 2008 ; Manyin and Rowe 2008 ; Crone et al.
2009 ; Pedersen et al. 2009). Comprendre les liens entre ces différents niveaux d’organisation
représente actuellement I'une des préoccupations centrales de la communauté des
écotoxicologues (Forbes et al. 2006 ; Baird et al. 2007a ; Liber et al. 2007 ; Forbes et al. 2008 ;
Galic et al. 2010 ; Hommen et al. 2010) pour proposer des outils interprétables en termes de
relation causale avec la contamination chimique ainsi qu’en termes d’impact sur la fitness de la
population dans les milieux concernés. Les modeles démographiques de dynamique de
population ont ainsi été proposés comme de bons outils pour réaliser ces liens. Caswell (1996)
propose une méthodologie permettant d’appréhender I'impact populationnel des contaminations
a partir des effets obtenus lors d’expériences d’exposition de petits groupes d’individus (ze.,
bioessais). Ces bioessais rendent compte des effets d’'un toxique en particulier (Ze, lors
d’expérience au laboratoire, en mésocosmes) ou de la contamination globale d’un site (z.e., via des
encagements 7 sitn d’organismes) sur différents traits de vie tels que les taux de survie, les taux de
técondité ou encore les taux de croissance. En appliquant ces effets au niveau des parametres
d’entrée de modeles de dynamique de population, il est alors possible de calculer différents
indicateurs (Ze., taux d’accroissement asymptotique de la population, structure en taille ou en age
stable, temps de génération, valeurs reproductives, ex.) qui permettent de décrire les effets sur
une population (Caswell 1996 ; Lopes et al. 2005 ; Billoir et al. 2007 ; Charles et al. 2009).
Cependant, bien que cette démarche d’extrapolation entre niveau individuel et populationnel soit
bien acceptée d’un point de vu théorique, les exemples concrets restent encore relativement rare
et concernent principalement des études prédictives de I'impact des contaminants au laboratoire

(Miller et al. 2007 ; Manyin and Rowe 2008 ; Pedersen et al. 2009).
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Les modeles utilisés a ’heure actuelle, encore tres simples, doivent étre améliorés pour
pouvoir étre utilisés lors du diagnostic de la qualité des milieux aquatiques et proposer une
évaluation au niveau populationnel qui soit pertinente et réaliste d’un point de vue écologique.
Ainsi, plusieurs questions restent encore en suspens. De nombreux facteurs sont susceptibles de
conférer des différences de sensibilité populationnelle lors de 'exposition a un facteur de stress
toxique. Par exemple, plusicurs études commencent a souligner des différences de sensibilité
entre populations ou entre espeéces (Amiard-Triquet et al. 2011) qui devraient étre prises en
compte. Nous pouvons également nous demander s’il est nécessaire de tenir compte de la

variabilité saisonniere de la dynamique des populations.

En outre, ces modeles intégrent généralement des effets observés lors de I’étude de
Ialtération de traits de vie tels que la croissance ou la reproduction lors de I'exposition aux
contaminants. Une des difficultés lors de I'étude de ces traits de vie et de Ilinterprétation
démographique de leur altération est qulils sont fortement influencés par des perturbations
toxiques mais aussi par des facteurs environnementaux (e.g, température ou conductivité de 'eau
notamment) et biotiques (e.g, taille, sexe, statut reproducteur...) qui peuvent constituer ainsi des
facteurs de confusion pour la lecture des effets toxiques, en particulier lors d’expérimentation 7
sitn pour lesquelles ces facteurs sont difficilement controlables. La encore, les méthodes de
modélisation représentent des outils intéressant afin de modéliser I'influence de ces facteurs de
confusion (Maltby et al. 2002 ; Moreira et al. 2006 ; Krell et al. 2011). En effet, ces méthodes
rendent possible la définition de gammes de valeurs de références qui tiennent compte de
Iinfluence de ces facteurs sur les traits de vie en absence de contamination. Ainsi, il devient
possible d’intégrer dans les modéles de dynamique de populations des effets qui correspondent
bien a une réponse des organismes face a un stress toxique et non pas a un effet de

Penvironnement.

Centré sur 'utilisation de Gammarus fossarum et Potamopyrgus antipodarnm comme « especes
sentinelles », c’est dans ce contexte que ce travail doctoral a été mis en place avec un double
objectif :

1- d’une part, avancer dans la compréhension des réponses biologiques observées sur le
terrain au niveau individuel. Pour cela, nous avons développé une méthodologie permettant de
prendre en compte 'influence des facteurs de confusion (e.g, température, conductivité de I'eau
taille, sexe, stade de développement) pour la lecture des tests 7z si## utilisant des traits de vie

démographiques comme marqueurs de toxicité (ze., reproduction, croissance, alimentation).
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2- et d'autre part, développer une méthodologie permettant linterprétation au niveau
populationnel des effets mesurés lors de ces tests en nous focalisant sur I'influence des histoires
de vie dans la sensibilité démographique des populations (variabilité entre especes et variabilité
saisonniere). Pour cela, nous avons mis en place une double approche combinant un travail

expérimental (e.g, suivi démographique, encagements z situ) et de modélisation.

Ce document se structure en quatre chapitres. Le chapitre I est une synthese
bibliographique centrée sur ’évaluation de la qualité écotoxicologique des milieux aquatiques et
plus particulierement sur les apports des approches multi-échelles et de I'utilisation des modeles
dans ce contexte. Le chapitre II présente de maniere détaillée les deux especes que nous avons
choisies pour répondre a nos objectifs : le crustacé amphipode Gammarus fossarum et le mollusque
gastéropode Potamopyrgus antipodarum ainsi que les différents protocoles des expérimentations
mises en oeuvre durant ce travail (Ze, expérimentations au laboratoire, encagement 7 situ, suivi
démographique des populations). Le chapitre III présente les résultats obtenus pour répondre
au premier objectif traitant de 'amélioration de la lecture des tests zz situ au niveau individuel
chez Gammarus fossarum via la prise en compte de linfluence des principaux facteurs de
confusions. Le chapitre IV présente les modeéles de dynamique de populations que nous avons
développés pour nos deux especes. Il se découpe en deux grandes sous-parties : 1-une premicre
centrée sur la construction des modeles de dynamique de population pour nos deux espéces et
sur leur analyse afin de répondre a nos questions concernant la comparaison de la sensibilité
démographique de nos deux especes ainsi que les variations saisonnicres de cette sensibilité ; et 2-
une deuxiéme partie qui est une illustration a partir d’un cas d’étude chez Gammarus fossarnm nous
permettant de souligner sur un cas concret (ze., 'étude de I'impact d’une station d’épuration) les
intéréts de nos modeles de dynamique de populations pour I'évaluation écotoxicologique des
effets observés zn situ. Enfin, ce manuscrit se termine par une conclusion sur les principaux

résultats obtenus au cours de ce travail doctoral ouvrant sur les perspectives envisagées.
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CHAPITRE I

Synthese bibliographique

Le premier chapitre de ce travail est une synthese bibliographique des approches actuelles
relatives aux différentes méthodes d’évaluation de I'impact des contaminants chimiques sur la
qualité biologique des milieux aquatiques a travers ’étude des différents niveaux d’organisation
biologiques (e.g, cellule, tissus, organisme, population) et au role de la modélisation lors de I’étude
de ces différents niveaux. L’accent étant mis particuliecrement sur lutilisation de la modélisation
statistique et dynamique en écotoxicologie afin 1- d’appréhender Pinfluence des facteurs de
confusion pour la lecture des biotests, en particulier 7 sitn, et de souligher comment la
modélisation peut ainsi permettre de les rendre comparables dans le temps et ’espace ; 2 -
d’extrapoler les effets observés lors des tests réalisés sur des marqueurs individuels vers

des effets potentiels au niveau des populations.
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1 Nécessité d’une évaluation multi-échelles des effets des contaminants dans les

milieux aquatiques

1.1 Les limites de 'approche chimique

Dans les écosystemes aquatiques, les organismes vivants sont constamment exposés a de
nombreux facteurs de stress d’intensité variable, que ce soit des facteurs de stress chimiques liés a
la présence de contaminants dans le milieu (eg, pesticides, métaux) ou des facteurs de stress
physiques liés a des modifications de I’habitat (eg, réchauffement climatique, canalisations,
barrages). I’évaluation de la qualité des milieux aquatiques, qu’il s’agisse des milieux marins ou
dulcaquicoles, constitue donc une priorité pour les gestionnaires. Ce constat a conduit dans un
premier temps les écotoxicologues a évaluer Iétat écologique des milieux aquatiques en
recherchant divers contaminants (e.g., pesticides, métaux, composés organiques, médicaments) vz
des dosages chimiques dans la colonne d’eau, les sédiments ou encore a travers la mesure de
bioaccumulation de ces composés dans les organismes. Cependant, il est rapidement apparu que
les analyses chimiques ne pouvaient, a elles seules, suffire pour évaluer les effets des
contaminants sur les écosystemes aquatiques. En effet, chaque jour, de nouvelles substances
chimiques sont découvertes et utilisées par les différents acteurs sociaux. Ainsi, on estime que
plus de 100.000 molécules chimiques liées a des activités humaines sont retrouvées dans
I'environnement avec comme réceptacle final les différents écosystemes aquatiques (e.g., lacs,
rivieres, mers, océans) (Depledge and Galloway 2005). Il devient alors évident qu’il est impossible
d’envisager de toutes les rechercher par des dosages chimiques lors de I'évaluation de la qualité de
Peau sur un site donné. De plus, une analyse chimique seule ne permet pas de déterminer si une
substance ou un mélange de substances ont, ou non, des effets sur les différentes espéces
composant I’écosysteme. C’est pourquoi, dans un second temps, ’évaluation de la qualité des
milieux aquatiques s’est appuyée sur une double approche comprenant d’une part des analyses
chimiques et d’autre part des analyses de I’état écologique des biocénoses. Pour analyser ces

dernieres, différents indicateurs biologiques ont alors été développés.
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1.2 Les indices au niveau des communautés

Historiquement, I'évaluation de la qualité d’un milieu et sa surveillance dans le temps a
partir de ’étude des organismes aquatiques a commencé en s’appuyant sur le suivi d’indicateurs
basés sur la présence et 'abondance de différentes especes animales et végétales. De nombreuses
revues font état de Pemploi de ces bioindicateurs communautaires (Blandin et al. 1986 ;
Rosenberg and Resh 1993 ; Archaimbault 2003), nous ne les aborderons que tres succinctement
dans ce rapport. En France, plusieurs de ces indices ont fait I'objet d’'une normalisation ou d’une
standardisation (e.g, Indice Biologique Global Normalisé, Indice Biologique Diatomées, Indice
Poisson Riviere, Indice Biologique Macrophyte en Riviere, Indice Oligochete de Bioindication
des Sédiments). Les invertébrés aquatiques représentent des modeles tres intéressants pour de tels
indicateurs de part leurs avantages méthodologiques (eg, facile a échantillonner, manipuler,
transporter) et leur pertinence écologique (e.g, grande diversité phylogénétique, forte variabilité
des modes de vie, importante sensibilit¢é aux contaminants). Depuis I'adoption par la
communauté européenne de la Directive Cadre sur I'Eau (Ze, DCE, 2000/60/CE) et la
publication de la directive fille (e, 2008/105/CE), évaluer I’état écologique des milieux
aquatiques, améliorer cet état ou maintenir un bon état sont des défis auxquels sont confrontés
les écotoxicologues, les écologues et les gestionnaires des milieux aquatiques. L’étude des
communautés d’invertébrés a permis de fournir des données pertinentes sur I’état écologique des
milieux aquatiques. Toutefois deux grandes limites a l'utilisation de ces indices peuvent étre
soulignées (Lacaze 2011) : 1- tout d’abord, il est impossible de discriminer les effets toxiques dus
a la présence de contaminants, des effets écologiques liés a une altération de I’habitat par
exemple. Ainsi, ces indicateurs sont a ’heure actuelle tres peu spécifiques et ne permettent pas de
discriminer la nature du stress toxique et les mécanismes d’action sous-jacents. 2- ces indices sont
trés peu précoces puisqu’ils sont basés en grande partie sur la présence ou non de certaines
especes et ne permettent donc que de constater les effets passés d’une contamination. Or, ces
différents criteres (spécificité et précocité) sont indispensables pour une évaluation pertinente de
la qualité des milieux aquatiques et notamment pour répondre aux questions soulevées par la

DCE.
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1.3 : Nécessité d’une approche multi-échelles

Afin de tenir compte de ces limites, une alternative aux indices de communauté a été
récemment proposée : I’étude de I'effet des contaminations au niveau des organismes (Allan et al.
2006 ; Chapman 2007 ; Dagnino et al. 2008 ; Damasio et al. 2008) sur des especes sentinelles
représentatives du milieu étudié (Cairns and Pratt 1993 ; Lagadic et al. 1997). Ces espéces peuvent
alors étre étudiées a différentes échelles biologiques a travers I'analyse de marqueurs au niveau
sub-individuel (eg, cellule, tissu), individuel (eg., traits de vie, comportement) ou populationnel

(e.g., densités, structure en classes, taux de croissance de la population).

L’étude des différents niveaux d’organisation biologique représente de nos jours une
approche incontournable en écotoxicologie (Lagadic et al. 1997 ; Clements 2000 ; Amiard and
Amiard-Triquet 2008). En effet, un des objectifs majeurs de Iécotoxicologie est d'intégrer toutes
les informations depuis la source d’une contamination jusqu'a ses conséquences au niveau des
populations afin d'atteindre une échelle pertinente en terme de fonctionnalité (Newman and
Clements 2008). Au dela des effets avérés sur la cellule, le tissu ou l'individu, il s’agit de savoir si
ces effets peuvent étre traduits a un niveau d’organisation biologique supérieur. Par exemple, il
s’agit de comprendre si les effets observés en aval dune station d’épuration ou d’une zone
industrielle auront a long terme des conséquences néfastes sur la dynamique des populations
autochtones. Ou encore, dans une démarche prédictive, de comprendre si les effets observés lors
de I’évaluation d’une nouvelle substance chimique sont limités a des conséquences sub-
individuelles sur certaines fonctions précises de l'organisme ou si les populations et les

écosystemes potentiellement exposés risquent d’étre perturbés.

Le grand intérét de ces approches multi-échelles réside dans le fait que I’étude des
différents niveaux d’organisation va permettre d’offrir une évaluation a la fois sensible, spécifique,
précoce et pertinente d’un point de vue écologique (Figure I-1). Ainsi, les niveaux d’organisation
biologiques inférieurs (e.g., cellule, tissu) sont généralement sensibles, spécifiques a certains types
de contaminants et tres précoces (Hanson 2009b) mais peu pertinents d’'un point de vue
¢cologique. A T'opposé, les niveaux d’organisation supérieurs (e.g, population) sont généralement
beaucoup moins spécifiques et précoces mais ils présentent une plus grande pertinence
écologique et représentent donc de bons niveaux de compréhension pour répondre aux
demandes des réglementations, a savoir l'effet des contaminants au niveau des populations

naturelles et des biocénoses.
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e.g., disparition d’especes, prédation, compétition,
perturbation des cycles biogéochimiques

Figure I-1: Liens entre les différents niveaux d’organisation biologique (modifié¢ d’apres Lagadic

et al. 1997 ; Clements 2000).

Cette approche multi-échelles est particuliecrement pertinente dans une optique de gestion
du risque écologique car il est possible, en établissant des liens entre les différents niveaux
d’organisation biologique, de comprendre a la fois précisément les modes d’action et les

mécanismes sous-jacents d’une contamination, et de garantir une évaluation offrant une bonne
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pertinence dun point de vue écologique; permettant ainsi de répondre aux exigences

réglementaires.

Ainsi, cette méthodologie, contrairement aux méthodes de bioindication basées sur les
indices de communautés, peut étre utilisée aussi bien pour le diagnostic de la qualité des milieux
aquatiques dans le cadre de la DCE par exemple, que dans le but de prédire leffet d’une
substance chimique particuliere zia des expérimentations au laboratoire ou en mésocosme. Or,
depuis la mise en place du systeme REACH par la communauté européenne (Reglement CE n°
1907/2006) concernant lenregistrement, I’évaluation et l'autorisation des substances chimiques,
les demandes d’évaluation de I'impact des substances chimiques ont considérablement augmenté
ces derniéres années et les connaissances dans les démarches prédictives sont ainsi de plus en plus
importantes. En effet, le systeme REACH oblige les entreprises qui fabriquent et importent des
substances chimiques a évaluer les risques résultant de leur utilisation et a prendre les mesures
nécessaires pour gérer tout risque identifié. Il est donc nécessaire de développer des outils
¢cologiquement pertinents afin  de prédire Iimpact des substances chimiques sur

Penvironnement.

L’utilisation d’une méthodologie commune entre ces deux volets de I’évaluation
écotoxicologique offre ainsi la possibilité de faire des va-et-vient entre les connaissances acquises
dans chacune de ces démarches, ceci étant d’autant plus aisé et pertinent lorsque les mémes
especes sont utilisées dans les deux cas. Dans ce contexte, les invertébrés aquatiques sont
particuliecrement intéressant puisqu’ils sont utilisés de plus en plus couramment aussi bien au

laboratoire pour des approches prédictives qu’zz sitn dans le cadre diagnostic.

Nous allons maintenant décrire brievement les méthodologies utilisées pour analyser les
effets des contaminations sur les différents niveaux d’organisation biologiques en nous

intéressant aux niveaux sub-individuels, individuels et populationnels.

1.3.1 Le niveau sub-individuel

I’étude de I'impact des contaminants au niveau sub-individuel est principalement réalisée
a partir de 'observation de biomarqueurs. Un biomarqueur désigne « un changement observable et/ on
mesurable an nivean moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique on comportemental qui révele 'exposition

présente ou passée d’'un individu a au moins une substance chimique a caractére pollnant » (Lagadic et al. 1997).
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Dans le présent travail, un biomarqueur se référe a tous les parameétres sub-individuels
biochimiques, moléculaires, cellulaires ou histologiques qui peuvent étre observés ou mesurés
dans les cellules, tissus ou les fluides corporels pour mettre en évidence I'exposition ou les effets
d’un ou plusieurs contaminants chimiques (Depledge and Fossi 1994 ; Huggett et al. 2002). Les
¢tudes comportementales, dont la classification en tant que biomarqueurs sub-individuels ou
marqueurs individuels varie selon les auteurs, seront considérés dans ce travail comme des
marqueurs individuels, en raison notamment des liens directs les reliant aux différents traits de vie
(e.g., lien entre taux d’alimentation et taux de croissance ou taux de reproduction) (Forbes et al.

2006).

11 est classique en écotoxicologie de distinguer trois types de biomarqueurs (Lagadic et al.
: ceux informant quant a Pexposition a un contaminant, ceux révélant les effets de

1997 inf t tal iti taminant, lant 1 ffets d
Iexposition a un contaminant et les biomarqueurs de sensibilité aux effets provoqués par
Iexposition a un contaminant. Les premiers indiquent que le contaminant, présent dans
I'environnement, a pénétré dans Porganisme. Généralement, ces biomarqueurs sont le résultat de
I'interaction du contaminant avec des molécules présentes dans des tissus ou des liquides
corporels. Par exemple, nous pouvons citer la formation d’adduits 2 ’ADN lors de I'exposition a
des molécules cancérigénes ou génotoxiques comme les HAP. I’utilisation de biomarqueurs
d’effet permet de montrer que le contaminant est entré dans 'organisme et a exercé un effet sur
une cible précise. Enfin, les biomarqueurs de sensibilité tente de caractériser les bases génétiques

de la variation des effets entre les individus.

Ces biomarqueurs opérant au niveau sub-individuel, en particulier ceux dits d’effets et de
sensibilité aux effets, ils permettent généralement de déceler des effets a des concentrations
inférieures au seuil engendrant une modification a des niveaux d’organisation supérieurs. Ce type
d’outil peut donc constituer une mesure intégrative a court terme, ce qui est qualifiée par Hagger
d’approche « proactive » dans une démarche d’évaluation du risque (Hagger et al. 20006). Ils
présentent ainsi une capacité de prédiction que ne possedent pas les indices de communauté.
Contrairement a des approches chimiques, les biomarqueurs présentent également un caractere
intégrateur du message toxique puisque 'organisme exposé n’integre par définition que la fraction

biodisponible des contaminants.
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Cette séparation des biomarqueurs en trois grandes catégories a été récemment remise en
question, en particulier en ce qui concerne la notion de biomarqueurs d’exposition et d’effet qui
semble indiquer qu’il existerait nécessairement un lien direct de cause a effet entre I’exposition a
un contaminant et son effet sur 'organisme, ce qui n’est pas toujours vérifié (De Lafontaine et al.
2000 ; Fossi Tankoua 2011). De nos jours, les écotoxicologues s’accordent plutot a les regrouper
en deux grandes catégories (Amiard and Amiard-Triquet 2008 ; Fossi Tankoua 2011) : 1- les
biomarqueurs de défense qui regroupent les différents processus biochimiques mis en oeuvre par
les organismes pour compenser 1’action des contaminants et 2- les biomarqueurs de dommage
qui correspondent aux marques laissées patr le passage des contaminants dans ’organisme. Ils

révelent une atteinte biologique chez les individus exposés qui peut affecter leur fitness.

Idéalement, un biomarqueur doit pouvoir répondre aux critéres suivants (Jemec et al.

2010) :

e dun point de vue méthodologique, il doit étre fiable, facile a utiliser et relativement peu
couteux

e la relation entre le temps d’exposition et la réponse du biomarqueur doit étre connue

e linfluence des facteurs de confusion, biotiques et abiotiques, sur le niveau de base de la
réponse doit étre établi afin de pouvoir discriminer 'impact du contaminant de la variabilité
naturelle saisonniere et inter-individuelle du marqueur

e son interprétation doit étre claire et facile

e la relation entre la réponse du biomarqueur et le niveau d’exposition doit étre déterminée (e.g,
relation dose réponse, effet a faible dose)

e il doit constituer un outil précoce, c’est a dire qu’il doit répondre rapidement a I'exposition
aux polluants (McCarthy and Shugart 1990)

e des liens mécanistes doivent pouvoir étre établis avec des niveaux d’organisation supérieurs

pour pouvoir les interpréter en tant qu’indicateur de la fitness individuelle (Forbes et al. 2000)

De trés nombreux biomarqueurs ont été développés en conditions controlées chez
différentes especes sentinelles au cours des 30 dernicres années. Nous pouvons citer par exemple
les biomarqueurs de génotoxicité qui permettent de mesurer les impacts sur ADN, de
neurotoxicité (eg, activité AChE), de reprotoxicité (eg, anomalies des gonades, surfaces
ovocytaires) ou encore les biomarqueurs liés au métabolisme énergétique. Ainsi le nombre

d’études utilisant des biomarqueurs a augmenté de fagon exponentielle depuis le début des années
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1990 (Jemec et al. 2010). IIs peuvent étre utilisés aussi bien dans des études réglementaires (e.g.,
systtme REACH), que dans des études d’évaluation du risque environnemental (e.g., évaluation
de lexposition, de Teffet) ou dans des recherches plus fondamentales (eg, études de

toxicocinétiques).

1.3.2 Le niveau individuel

L’¢étude de I'impact des contaminants au niveau individuel est généralement réalisée a
partir de bioessais. Dans le présent travail, un bioessai se réfere a tous les parametres individuels
physiologiques, comportementaux ou a tous les traits de vie qui peuvent étre observés ou
mesurés pour mettre en évidence 'exposition ou les effets d’'un ou plusieurs contaminants
chimiques. Les réponses individuelles peuvent constituer des marqueurs tres pertinents d’un
point de vue écologique. En effet, les traits de vie tels que la survie, la reproduction ou la
croissance sont a la base de la fitness des organismes, I'impact des contaminants sur ces
marqueurs pouvant ainsi étre interprétés comme des effets sur la dynamique des populations.
Concernant les marqueurs individuels relatifs au comportement des organismes, tels que les
activités alimentaire ou locomotrice, ou a leur physiologie, telle que Iactivité respiratoire, ils
peuvent étre assez aisément reliés a des traits de vie et présentent donc des avantages similaires.
IIs peuvent également étre reliés a des biomarqueurs sub-individuels (Barata et al. 2007 ; Xuereb
et al. 2009b ; Lacaze et al. 2011c), ce qui peut permettre une meilleure compréhension des
mécanismes sous-jacents. Les marqueurs comportementaux peuvent ainsi représenter des
intermédiaires intéressants dans des approches multi-échelles pour faire le lien entre des
marqueurs précoces et sensibles a des niveaux d’organisation sub-individuels et des effets
¢cologiquement plus pertinents sur les traits de vie ou méme sur la dynamique des populations

(Amiard-Triquet 2009).

Historiquement, la survie a été beaucoup étudiée, notamment au laboratoire, et continue
d’étre 'un des marqueurs individuels les plus utilisés. Ainsi, encore aujourd’hui, dans plus de 40%
des études, elle constitue le seul marqueur étudié (Schmolke et al. 2010). Cependant, la mortalité
étant par définition un marqueur tres peu précoce, des marqueurs individuels sub-létaux sont de

plus en plus utilisés (croissance, reproduction, comportement).

Les marqueurs individuels sont a la fois pratiques car les effets peuvent étre é¢tudiés lors

de tests de toxicité standard, et bien acceptés d’un point de vue législatif (Suter et al. 2005) ce qui
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les rend tres pertinents dans les démarches d’évaluation du risque écologique des milieux

aquatiques.

1.3.3 Le niveau populationnel

L’étude des impacts au niveau des populations est particulierement intéressante car elle
permet une compréhension globale des effets dans le temps et dans I’espace. Elle se révele donc
particuliecrement pertinente d’un point de vue écologique (Forbes and Calow 1999). Cependant,
bien que le niveau populationnel soit couramment utilisé en écologie, les études qui s’intéressent
directement aux réponses sur ce niveau d’organisation sont relativement rares en écotoxicologie,
en particulier dans le cadre du diagnostic. Une des principales raisons expliquant ce constat vient
de la difficulté de suivre I'impact d’un contaminant ou d’'un mélange de contaminants sur une
population dans son ensemble, en particulier lors d’études 7z sitn. Une méthode possible consiste
a comparer les densités d’individus en amont et en aval d’une source de contamination. Ainsi,
Hickey et Clements (1998) montrent une importante diminution des densités de populations de
plusieurs especes d’invertébrés aquatiques en aval de contaminations métalliques. Bien que ces
observations d’abondance puissent donner de bonnes indications sur la croissance de la
population et sur les facteurs qui l'affectent, elles sont souvent complexes a obtenir et a analyser
(Clark 2003). En effet, il est toujours difficile d’interpréter si ces variations de densités sont liées a
la présence d’une contamination ou a des différences d’habitat entre les différents sites étudiés.
De plus, ces études d’abondance requicrent des suivis réalistes et réguliers de la population ce qui

est souvent difficile notamment dans la délimitation spatiale de la population.

Une autre possibilité pour Iétude «en direct» de Iimpact des contaminants sur les
populations, dans les approches prédictives, consiste en la réalisation d’expérimentations en
mésocosmes ou en microcosmes. Ces essais sont réalisés le plus souvent a I'extérieur dans des
dispositifs expérimentaux de taille importante (e.g, bassins ou canaux artificiels) et visent a
reproduire des conditions au plus proche du milieu naturel. Les mésocosmes représentent des
outils intéressants dans la mesure ou ils permettent des études dans un contexte écosystémique et
ont été largement utilisés en écotoxicologie a partir des années 1980 et surtout 1990. Les
expérimentations en mésocosmes ont notamment été largement utilisées dans le but d’étudier
I'impact des pesticides sur les communautés aquatiques (Relyea 2006 ; Colville et al. 2008 ;
Gorzerino et al. 2009 ; Pestana et al. 2009 ; Nélieu et al. 2010 ; Auber et al. 2011 ; Caquet et al.

2011). Ce type d’approche permet ainsi de mesurer les effets d’'une contamination sur les
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différentes populations composant le cosme. La réalisation de telles études est généralement
compliquée a mettre en ceuvre, couteuse et complexe a interpréter (Beaudoin 2007 ; Massarin
2010). Des essais en microcosmes au laboratoire peuvent représenter une bonne solution
intermédiaire par rapport aux essais en mésocosmes en terme de cott et de pertinence écologique
(Clément et al. 2004). Ainsi, Watts et al. (2002) étudient 'impact du 17a-ethinylestradiol sur des
populations de crustacés (Gammarus pulex et Hyalella azgteca) dans des microcosmes en observant
les variations de densités et de structures en taille entre différentes concentrations.

Bien que pouvant étre pertinentes, ces deux types d’approches présentent un certains
nombre de limites. Tout d’abord, elles ne sont pas envisageables pour des especes avec des cycles
de vie longs. De plus, de nombreuses critiques ont été portées sur la réplicabilité et les analyses
des essais en cosmes (Caquet et al. 2001 ; Sanderson 2002 ; Brandt et al. 2004 ; De Jong et al.
2005), bien que ces difficultés soient aussi présentes lors des études en milieu naturel. En effet, il
est difficile de constituer des systemes strictement réplicables compte tenu de la variabilité des
performances des individus, en particulier dans le cadre d’études en mésocosmes extérieurs
(Beaudouin 2007). Enfin, une des limites des études en cosmes vient du fait que, de part leur cott
financier et technique important, il n’est possible de tester qu’un nombre tres limité de scénarios
(e.g., faible gamme de concentration, petit nombre de substances) ce qui ne permet pas d’étre
suffisamment robuste pour la prédiction des effets sur les populations naturelles, étant donné

Iinfinité des scénarios rencontrés dans ’environnement.

Une alternative a I'observation directe des populations est d’expliciter les liens entre les
bioessais individuels réalisés sur des traits de vie et ce niveau d’organisation biologique, en faisant
appel a la modélisation (Calow and Forbes 1998 ; Ares 2003 ; Forbes et al. 2006 ; Forbes et al.
2008 ; Manyin and Rowe 2008 ; Crone et al. 2009 ; Pedersen et al. 2009). Ces approches seront

détaillées dans la troisieme partie de ce chapitre.
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2 Limites d’utilisation des biomarqueurs et des réponses individuelles pour le

diagnostic in situ de la qualité des milieux aquatiques
2.1 Difficultés d’utilisation pour les approches 77 situ

2.1.1 Variabilité naturelle saisonniere et spatiale des marqueurs

Bien qu’ils soient de plus en plus acceptés dans les approches prédictives au laboratoire,
les biomarqueurs et les bioessais sont encore peu utilisés en routine dans les démarches de
biomonitoring, en particulier lors d’études a large échelle spatiale et temporelle. En effet, ces
marqueurs présentent généralement une importante variabilité naturelle saisonnic¢re et spatiale
lors des expositions 7z situ, qu’il s’agisse de biomarqueurs sub-individuels ou encore plus de
marqueurs individuels comme la survie, la croissance ou la reproduction (Baird et al. 2007a ;
Liber et al. 2007). Cette variabilité naturelle a été soulignée par de nombreuses études, en
particulier chez les poissons, mais aussi plus récemment sur différentes especes d’invertébrés. Par
exemple, concernant les biomarqueurs, plusieurs études ont souligné la variabilité saisonniere de
la synthese de métallothionéine (protéine qui joue un réle dans la détoxication de I'organisme,
notamment en lien avec les élément-traces métalliques) dans des conditions de référence. Une
telle variabilité a été soulignée chez plusieurs groupes d’organismes tels que les crustacés (Geffard
et al. 2007), les mollusques (Geffard et al. 2001 ; Geffard et al. 2002 ; Geffard et al. 2005 ;
Ivankovi¢ et al. 2005 ; Leinié and Lehtonen 2005 ; Bocchetti and Regoli 2006 ; Bocchetti et al.
2008 ; Smaoui-Damak et al. 2009), les oligochétes (Gillis et al. 2004) ou encore les poissons
(Gorbi et al. 2005 ; Dragun et al. 2007 ; Dragun et al. 2009 ; Falfushynska et al. 2010).

Cette variabilité des réponses a été décrite sur de nombreux biomarqueurs que ce soit des
biomarqueurs de reprotoxicité tels que la synthese de vitellogénine (Falfushynska et al. 2010), des
biomarqueurs enzymatiques tels que I'acétylcholinestérase (AChE) (Lau et al. 2004 ; Bocchetti et
al. 2008 ; Falfushynska et al. 2010) ou la catalase (CAT) (Vidal et al. 2002b ; Lau et al. 2004 ;
Bocchetti et al. 2008), ou encore des biomarqueurs de génotoxicité (Shaw et al. 2000 ; Magni et al.

20006 ; Bocchetti et al. 2008 ; Pisanelli et al. 2009 ; Almeida et al. 2011).

Bien que moins d’études se soient intéressées a leur variabilité environnementale dans un
contexte de biomonitoring, les marqueurs individuels présentent également de fortes variations

saisonnieres et spatiales. Ainsi, des variations saisonni¢res de marqueurs de la reproduction ont
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¢été soulignées chez des mollusques (Bodin et al. 2004 ; Gust et al. 2011c), des échinodermes
(Garmendia et al. 2010) ou encore des crustacés (Costa and Costa 1999 ; Maranhao and Marques
2003 ; Castellani and Altunbas 2000) sur des especes utilisées pour des biotests 7z situ. Maltby
(2002) observe également une importante variabilité saisonniere du taux d’alimentation chez le
crustacé amphipode Gammarns pulex dans une étude portant sur une large gamme de sites de

référence a différentes saisons.

Ces variations spatiales et temporelles sont principalement liées a I'influence de divers
facteurs environmentaux tels que la température, la salinité, la quantité d’oxygene dissous mais
aussi a des facteurs non saisonniers comme les épisodes de crues par exemple. Les facteurs
environmentaux responsables de la variabilité des marqueurs sont nombreux. Chez les especes
aquatiques, la température de Peau représente un des facteurs les plus influents. En effet, la
plupart des especes aquatiques étant ectothermes, leur métabolisme va alors étre fortement
influencé par les variations de température du milieu. Ainsi, le role de la température a été
démontré sur de nombreux marqueurs, que ce soit des biomarqueurs sub-individuels ou des
réponses individuelles sur des traits de vie, et ce sur une grande diversité d’especes (crustacés,
mollusques, poissons). Le Tableau I-1 présente une liste non exhaustive des différents
marqueurs pour lesquels I'influence de la température a été montrée soit par lintermédiaire
d’expérimentations au laboratoire, soit par des expérimentations zz sitv lors d’études de

biomonitoring chez des invertébrés aquatiques.

Dans les milieux aquatiques marins et saumatres, la salinité constitue également une
importante source de variabilit¢ pour de nombreux biomarqueurs (Livingstone et al. 2000 ;
Mouneyrac et al. 2001 ; Leung et al. 2002 ; Damiens et al. 2004 ; Martin-Diaz et al. 2004 ; Werner
2004 ; Pfeifer et al. 2005 ; Menezes et al. 2006 ; Moreira et al. 2006 ; Cailleaud et al. 2007 ; van
den Heuvel-Greve et al. 2007 ; Kalman et al. 2010 ; Krell et al. 2011) ou marqueurs individuels
(Prato et al. 2008 ; Kevrekidis et al. 2009 ; Carballeira et al. 2011). D’autres facteurs tels que le pH
(Felten and Guerold 2001 ; Vidal et al. 2002a ; Robillard et al. 2003) ou I'oxygénation de I'eau
(Vidal et al. 2002a ; Wiklund and Sundelin 2004) peuvent également influencer les réponses des

biotests lors d’expérimentations 77 situ
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2.1.2 Influence des facteurs biotiques

Cette variabilité saisonniere peut aussi étre liée a 'influence de divers facteurs biotiques.
Ces facteurs peuvent étre des parametres physiologiques (e.g, la taille, le poids, le sexe, le statut
énergétique, le statut reproducteur) ou écologiques (eg, le parasitisme, la compétition, la

prédation ou les variations entre populations).

Le poids et/ou la taille représentent des facteurs de variabilité d’origine biotique
importants. De nombreux marqueurs moléculaires, physiologiques, comportementaux ou encore
des traits de vie peuvent étre fortement corrélés a la taille ou au poids de I'organisme. Nous
pouvons par exemple citer 'étude de Xuereb et al. (20092) qui montre une influence significative
du poids de I'organisme sur Pactivité AChE chez le crustacé Gammarus fossarum. Fossi Tankoua et
al. (2011) observent également une influence importante de la taille sur plusieurs biomarqueurs

enzymatiques chez le mollusque Serobicularia plana.

Le statut reproducteur a également été souligné comme pouvant influencer de fagon
significative la réponse de certains marqueurs comme la métallothionéine (Mouneyrac et al. 2001 ;
Geffard et al. 2002) ou la quantité de dommage a PADN (Lacaze 2011). Chez la moule My#lus
edulis, Hagger et al. (2010) montrent que le taux d’alimentation diminue significativement en été

juste apres la période de reproduction de cette espece.

Les facteurs écologiques peuvent également avoir une influence forte, comme par
exemple le parasitisme. Fielding et al. (2003) montrent ainsi un impact fort de la présence du

parasite Echinorhynchus truttae sur le taux d’alimentation du crustacé Gammarus pulex.

2.1.3 Conséquences des facteurs de confusion lors des approches i situ

Cette variabilité des marqueurs en absence de stress toxique, que ce soit de la variabilité
environnementale ou de la variabilité liée a des facteurs biotiques, rend complexe leur utilisation
que ce soit pour des démarches de biomonitoring, notamment a large échelle de temps et
d’espace, ou méme pour des études plus locales de I'impact d’une source de contamination (Kater
et al. 2001 ; Maltby et al. 2002 ; Moreira et al. 2006 ; Krell et al. 2011). En effet, lors de la

comparaison de différents sites entre eux, il est difficile de discriminer les variations liées a
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I'impact potentiel d’un contaminant, des variations liées a I'influence des facteurs de confusion
environmentaux et biotiques (Hanson et al. 2010). II existe ainsi un risque important de faux-

négatifs ou de faux-positifs (Underwood 2000).

Forbes et al. (2000), dans une revue critique, préconisent ainsi une utilisation des
biomarqueurs et plus généralement des marqueurs présentant une forte variabilité naturelle
essentiellement pour des études au laboratoire, dans le but de fournir des hypotheses et des
explications mécanistes des effets d’un contaminant chimique sur Porganisme. Les auteurs
considerent ainsi que les biomarqueurs ne sont pas des indicateurs suffisamment pertinents pour
I’évaluation de la qualité écologique d’un milieu. Toutefois, comme nous l'avons souligné
précédemment, les biomarqueurs et les bioessais représentent des outils sensibles et précoces et
sont donc particuliecrement intéressant pour les démarches de biomonitoring 7z  situ.
Historiquement, ils ont d’ailleurs été développés afin d’évaluer la qualité des milieux (McCarthy

and Shugart 1990).

Afin de rendre possible et pertinente leur utilisation sur le terrain, plusieurs solutions ont
alors été proposées pour d’une part controler 'influence des facteurs biotiques et d’autre part
prendre en compte 'influence des facteurs environmentaux dans I'interprétation des tests que ce
soit via la proposition de protocoles adaptés ou de méthodes d’analyses statistiques plus

pertinentes.

2.2 Limitation de I'influence des facteurs biotiques

Afin de limiter Iinfluence des facteurs biotiques, il est nécessaire d’adapter les tests
développés au laboratoire pour des expositions 7z sitn. Cest dans ce contexte qu’ont été
proposées les méthodologies dites de biomonitoring actif (ou biosurveillance active) basées sur
lobservation d’organismes calibrés (Liber et al. 2007 ; Ji et al. 2010), par opposition a
I'observation des organismes autochtones qualifiée de biomonitoring passif. Dans ce contexte, des
protocoles d’exposition des organismes zzz des méthodologies d’encagements suivis de mesures
directes (Maltby et al. 1990b ; Maltby et al. 2002 ; Oikari 2006 ; Schmitt et al. 2010) ou indirectes
aprés une période de post-exposition au laboratoire (Soares et al. 2005 ; Galloway et al. 20006 ;
Barata et al. 2007 ; Krell et al. 2011) ont été développés et proposés a la fois pour la mesure de
divers biomarqueurs, mais aussi pour la mesure de traits comportementaux (eg, taux

d’alimentation) ou de traits de vie (eg, croissance, survie, production de jeunes) qui ne sont pas
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observables sans 'encagement d’organismes. En effet, en plus de proposer une calibration des
organismes en amont des expérimentations, les méthodologies d’encagements, au contraire de
mesures ponctuelles, permettant de réaliser des mesures dynamiques apres différents temps
d’exposition des organismes

Ces méthodes, bien qu’elles s’¢loignent un peu de I'impact direct sur les communautés en
place, sont particuliecrement intéressantes pour limiter la variabilité des réponses des marqueurs
en lien avec les facteurs biotiques et présente de nombreux avantages (Oikari 20006 ; Liber et al.
2007). Tout d’abord, elles permettent de controler les interactions de type compétition ou
prédation en isolant les organismes suivis durant I'expérimentation des autres organismes du
milieu tout en les maintenant dans des conditions réalistes d’exposition. De plus, I'utilisation
d’encagements permet de sélectionner des organismes calibrés (de sexe, taille, poids, statut
reproducteur homogenes), provenant d’'une méme population de référence (afin de s’affranchir
des mécanismes d’adaptation locale des populations) et acclimatés au laboratoire (diminution de
la variabilité naturelle inter-individuelle). Enfin, la durée de l'exposition est ainsi controlée et
identique entre les différents sites d’¢tudes contrairement au prélevement d’organismes

autochtones dont nous ne pouvons connaitre ’'ancienneté de I'exposition.

Cette approche viz la transplantation d’organismes calibrés a ainsi déja été utilisée dans de
nombreuses études de biomonitoring chez des crustacés (Gerhardt et al. 1998 ; Schulz 2003 ;
Dedourge-Geffard et al. 2009 ; Lacaze et al. 2011b), des mollusques (Bodin et al. 2004 ; Nigro et
al. 2006 ; Damiens et al. 2007 ; Gorbi et al. 2008 ; Taleb et al. 2009 ; Gust et al. 2010a ; Schmitt et
al. 2010 ; Gust et al. 2011b) ou encore des poissons (Hanson et al. 2009 ; Hanson and Larsson
2009 ; Hanson et al. 2010 ; Ji et al. 2010 ; Klobucar et al. 2010 ; Hanson and Larsson 2011), que
ce soit pour la mesure de biomarqueurs ou de marqueurs individuels.

Plusieurs limites de ces méthodologies d’encagements d’organismes ont toutefois été
notées par certains auteurs (Oikari 2006). Tout d’abord, leur mise en place est généralement
longue et colteuse (en comparaison avec les expérimentations au laboratoire ou avec le
prélevement d’individus autochtones), et difficilement réalisable pour certaines especes, en
particulier en ce qui concerne les especes de poissons pour lesquelles 'encagement d’organisme
peut se révéler trés complexe a mettre en oeuvre. Certains auteurs ont également souligné le
manque de pertinence écologique liée a I'utilisation d’organismes transplantés en termes de
transférabilité vers les organismes autochtones et donc en terme d’impact sur les communautés
en place. Toutefois, dans une étude sur le taux d’alimentation chez le crustacé Gammarus fossarum

(Forrow and Maltby 2000), les auteurs soulignent le fait que les effets observés sur les organismes
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transplantés dans des sites contaminés lors d’encagements 7z stz sont significativement corrélés
avec la diminution des densités des organismes autochtones ainsi qu’avec un ralentissement de la
vitesse de la décomposition de la mati¢re organique dans les différents sites. Cet exemple illustre
clairement le fait que des réponses observées sur des organismes transplantés lors de campagnes
de biomonitoring peuvent, dans certains cas, ¢tre interprétés en terme d’impact sur les individus
autochtones voire sur la dynamique des populations ou le fonctionnement des écosystemes,

méme si ce type de relation est encore rarement établie.

Nous voyons donc que les méthodologies d’encagement zz situ via la transplantation
d’organismes calibrés permettent de bénéficier des avantages offerts par les expérimentations
réalisées en conditions controlées au laboratoire (eg., bonne réplicabilité, durée d’exposition
connue, utilisation de protocoles standard...) tout en bénéficiant d’un bon réalisme d’un point de
vue écologique et en permettant d’accéder a la mesure de différents traits de vie (Baird et al.
2007b ; Crane et al. 2007 ; Liber et al. 2007) (Figure I-2). Elles représentent donc des outils tres
intéressants pour limiter la variabilité des réponses lies a I'influence des facteurs biotiques et

permettre ainsi la mise en place d’études de biomonitoring sur le terrain.

Tests au laboratoire Biomonitoring passif

Biomonitoring actif
Encagement in situ d’organismes transplantés

- répétables - peu répétables
- conditions controlées - conditions non controlées
- protocoles standardisés - protocoles peu standardisé
- peu réalistes - réalistes

réalisme environnemental

contrédle expérimental

Figure I-2 : Intéréts des méthodologies d’encagement in situ d’organismes transplantés (modifié

d’apres Baird et al. 2007b).
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2.3 Prise en compte des facteurs environnementaux

2.3.1 Limites des approches amont - aval

L’influence des facteurs environmentaux et de 'habitat conditionnant les caractéristiques
physico-chimiques d’un site ne peut, par définition, étre controlée lors d’expositions sur le terrain.
Ainsl, jusqu’a présent, la plupart des études 7z sizn ont da se limiter a des comparaisons entre des
stations en amont et en aval d’une source de contamination (rejets de station d’épuration, rejets
miniers, rejets industriels...). Cette approche, également appelée approche BACIP (« Before-After-
Control-Impact design with Paired sampling ») (Hanson 2011b) a été largement utilisée et a démontré
son intérét pour évaluer la qualité d’un site mais fait ’hypotheése que les conditions physico-
chimiques sont similaires entre les stations, excepté en ce qui concerne la biodisponibilité des
composés toxiques (Liber et al. 2007) et donc que les différents sites sont similaires en ’absence
de contamination (Underwood 2000). Cette hypothése forte peut cependant se révéler fortement
critiquable dans certaines conditions. En effet, il est fréquent que méme entre des sites proches,
les parametres physico-chimiques soient variables. Or, il a été montré pour certains marqueurs
que méme une faible variation de ces parametres pouvait conduire a des différences importantes
au niveau de la réponse du marqueur. Le risque de conclure a une contamination potentielle d’un
site alors que les différences avec le site amont sont liées a l'influence des facteurs
environmentaux est alors important (c'est-a-dire le risque de faux positif) ou inversement (risque
de faux négatif). De plus, cette approche limite I'utilisation des marqueurs sub-individuels et
individuels a des études locales et ponctuelles alors que de plus en plus, les demandes de

diagnostic de la qualité de ’eau portent sur I'ensemble du bassin versant voir méme d’une région.

2.3.2 Définition de gammes de valeurs de référence

Afin de pouvoir comparer des sites entre eux lors de campagnes de biomonitoring a large
échelle spatiale et temporelle, une possibilité réside dans la définition de gammes de valeurs de
référence tenant compte de la variabilité saisonnicre et spatiale des marqueurs (Hagger et al. 2008
; Xuereb et al. 2009a ; Hanson et al. 2010). Afin de définir de telles gammes, un suivi de plusieurs
sites de référence durant différentes saisons est nécessaire. Dans ce type d’approche, le choix des
sites de référence apparait ainsi crucial, ce qui constitue une limite importante étant donné la
difficulté croissante pour trouver des sites non impactés par une source de contamination. Bien

que cette méthode puisse étre appropriée dans certains cas, elle apparait problématique lorsque
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les facteurs environmentaux sont a 'origine d’une forte variabilité naturelle. En effet, la gamme
de référence ainsi définie sera alors tres variable avec des différences significatives entre les sites
ce qui conduit a un manque important de puissance statistique lors de la comparaison avec les
réponses observées dans un site potentiellement impacté. Cette méthodologie permet ainsi certes
de diminuer sensiblement le risque de faux-positif lors du diagnostic d’un site (c'est-a-dire le
risque de détecter un impact alors quil n’y en a pas a cause de linfluence des facteurs
environmentaux), mais @ contrario, le tisque de faux-négatif (c'est-a-dire le risque de ne pas détecter
un impact alors qu’il y en a un) devient alors élevé en raison de cette forte variabilité de la gamme
de référence. L’utilisation du marqueur se révele alors treés peu sensible a Pimpact des
contaminants ce qui limite fortement son intérét pour une évaluation de la qualité des milieux

aquatiques (Hanson et al. 2010).

Une autre limite de cette approche vient du fait que pour définir une gamme de valeurs de
référence qui permette de réaliser des comparaisons avec une puissance statistique suffisante, elle
doit étre établie a partir d’un grand nombre de sites de référence afin de bien définir la variabilité
spatiale du marqueur et ce sur une longue période afin d’estimer la variabilité temporelle (Hanson
et al. 2010) ; nous parlons alors de référence temporelle. Une telle démarche est rarement
possible, soit par manque de moyens financiers ou techniques lors des études, soit a cause de la
difficulté pour identifier a priori des sites non impactés. Il est intéressant de noter que la réponse
des marqueurs peut a long terme évoluer sous l'action de changements globaux tel que le
réchauffement climatique. Dans ce cas de figure, il peut ne pas étre pertinent d’utiliser des
données trop anciennes pour la définition de la gamme de référence, étant donné que nous
intégrons alors dans la gamme a la fois l'effet de la variabilité saisonni¢re du marqueur et 'impact
du changement global. Hanson et al. (2010) ont ainsi démontré que pour de nombreux
biomarqueurs appliqués sur la perche Perca fluviatilis, 1l était plus pertinent d’utiliser une référence
multi-sites basée sur les quatre années précédent I'étude qu’une référence temporelle basée sur de

nombreuses données historiques issues de 20 années de suivi.

2.3.3 Modélisation de I'influence des facteurs de confusion

Récemment, une alternative a la définition de telles gammes de référence a été
développée. 11 s’agit de caractériser et modéliser I'influence des facteurs environmentaux pour
pouvoir proposer des mesures comparables dans le temps et Pespace (Maltby et al. 2002 ; Moreira

et al. 2006 ; Krell et al. 2011). Afin de modéliser I'influence des facteurs environmentaux, une
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approche possible est d’étudier au laboratoire et/ou dans des sites non impactés 'influence des
principaux facteurs de confusion afin de pouvoir estimer, »ia par exemple des modeles de
régressions multiples, I'influence de chacun des facteurs ainsi que leurs interactions sur la réponse

du marqueur.

Ainsi, dans une analyse empirique de l'influence des facteurs environmentaux sur le taux
d’alimentation chez le crustacé Gammarus pulex, Maltby et al. (2002) établissent une relation
linéaire entre le taux d’alimentation et la température de I'eau qui explique 76% de la variabilité
observée dans des sites de référence ainsi qu’une relation linéaire entre le taux d’alimentation et la
température de I’eau couplée a la dureté de 'eau qui explique 79% de la variabilité observée. Dans
une autre étude sur le taux d’alimentation chez le mollusque Hydrobia ulvae, Krell et al. (2011)
montrent, vzz des analyses de régression multiples, que la température et la salinité expliquent
55,7% de la variabilité observée dans des sites de référence. Ce type de relation offre alors la
possibilité de prédire la réponse du marqueur quelle que soit la valeur des facteurs de confusion
(dans ce cas la température de I'eau) et de la comparer aux réponses observées dans des sites
potentiellement impactés. En comparant ainsi les valeurs observées aux valeurs prédites, il est
possible de discriminer les sites impactés par la présence d’un ou plusieurs contaminants, des sites
non impactés, tout en ayant intégré I'influence des facteurs de confusion.

Dans leur étude sur le taux d’alimentation, Maltby et al. (2002) observent ainsi une bonne
concordance entre les prédictions de leur modele et les observations dans les sites choisis comme
référence ainsi que des inhibitions significatives par rapport aux prédictions dans les sites
contaminés. Cette bonne correspondance entre les prédictions et les observations dans les sites
de référence permet alors de définir des gammes de valeurs de référence robustes en absence de
facteur stress toxique qui permettent d’envisager des études de biomonitoring a large échelle
spatiale et temporelle. Bien que particulicrement pertinente, ces approches restent encore
relativement rares. Ce type de démarche permet d’utiliser les gammes de valeurs de référence
comme référence externe lors de I'étude de nouveaux sites. Il est ainsi possible d’étudier
n’importe quel site sans a priori sur son degré de contamination ; la concordance, ou non, avec la

gamme de référence externe permettant de conclure quant a un impact pour un marqueur donné.

Cette méthodologie pourrait également étre appliquée pour la prise en compte des
facteurs de confusion biotiques tels que par exemple I’age, la taille, le stade de développement ou
encore la quantité de réserves énergétiques des organismes lorsque ces facteurs ne peuvent étre

controlés via la sélection d’organismes calibrés en amont de Pexpérimentation. En effet, comme
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nous I'avons souligné précédemment, les facteurs de confusion biotiques sont souvent a 'origine

d’une variabilité importante de la réponse des marqueurs.

2.4 Choix des approches statistiques

Quelle que soit la méthodologie utilisée pour réaliser le diagnostic d’un ou plusieurs sites
potentiellement impactés, il existe toujours un risque, une probabilité de conclure, ou non, a un
impact alors qu’il n’y en pas et inversement, bien que la modélisation préalable de I'influence des
facteurs de confusion pour définir des gammes de valeurs de référence robustes permettent de
limiter fortement ces cas de figure. Le choix des tests statistiques employés pour la comparaison
des observations obtenues dans les sites potentiellement impactés a la référence choisie pour
I’étude peut alors se révéler important pour limiter ces risques (Flammarion and Garric 1999 ;

Johnson 1999 ; Hanson 2011b).

Dans une étude récente, Hanson (2011b) compare ainsi a partir de jeux de données
simulés, les résultats obtenus par différentes méthodes statistiques couramment utilisées en
¢cotoxicologie, en s’intéressant plus particulicrement a la probabilité d’obtenir des cas de faux

positifs ou de faux négatifs. Les différentes méthodes comparées sont :

° la méthode « classique », tres couramment utilisée en écotoxicologie, qui consiste a
comparer si la réponse moyenne du marqueur observée dans un site potentiellement impacté est
significativement différente de la moyenne du, ou des sites, de référence.

. une méthode alternative dite CES (« Critical Effect Size ») (Melvin et al. 2009 ;
Munkittrick et al. 2009) dans laquelle la réponse du marqueur observée dans un site
potentiellement impacté n’est pas comparée directement a la moyenne des sites de références
mais a un écart, prédéfini a 'avance selon le marqueur, par rapport aux valeurs de référence. La
difficult¢ de cette approche réside dans la définition de DIécart a partir duquel I'impact est
considéré comme significatif (Hanson 2011b). Pour cette méthode, deux tests proposés par
Kilgour (1998) sont comparés : le fest d’équivalence et le test des intervalles. 1.e test d’équivalence teste la
probabilité que les valeurs du site étudié soient inférieures a I'écart fixé, alors que le zest des

intervalles teste la probabilité que les valeurs soient en dehors de I'écart fixé.

. enfin, une méthode de bootstrap est également utilisée. Cette dernicre est basée sur la
simulation d’un grand nombre de gammes de valeurs de référence obtenues par I’échantillonnage
aléatoire de valeurs tirées dans les sites de référence et comparées a chaque fois aux valeurs

observées dans le site potentiellement impacté. Cette méthode est encore relativement peu
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utilisée en écotoxicologie, notamment en raison du temps de calcul important qui peut étre

nécessaire pour le tirage des valeurs de référence mais représente un outil statistique prometteur.

Hanson (2011b) conclut que la méthode choisie peut avoir une influence importante sur
I'interprétation des données et donc au final sur les conclusions des études. Il démontre
notamment que selon les tests, les risques de faux positifs ou de faux négatifs sont plus ou moins
importants. Ainsi, le fest d'équivalence se révele étre celui qui offre le meilleur compromis par
rapport aux deux types d’erreur et est au final le plus protecteur pour l'environnement. A
Popposé, le fest des intervalles se révele étre le moins efficace. Enfin, la méthode de bootstrap est
également trés performante et présente un avantage important : elle peut étre utilisée aussi bien
lorsque les données sont distribuées normalement que lorsque cette hypothése n’est pas vérifiée,

ceci n’étant pas le cas pour les trois autres tests.
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Synthese :
Utilisation des biomarqueurs sub-individuels et des marqueurs individuels : importance de la prise

en compte des facteurs de confusion

e [Les biomarqueurs et les bioessais sont des outils pertinents aussi bien pour les démarches
prédictives que pour les démarches de diagnostic de la qualité des milieux aquatiques car ils se

révelent sensibles, précoces et spécifiques d’un type de contamination.

e C(Cependant, leur utilisation sur le terrain se révele complexe car ils sont fortement
influencés par les facteurs de confusion biotiques (eg, taille, sexe, statut reproducteur,

compétition, prédation) et abiotiques (e.g., température, salinité) qui doivent étre pris en compte.

Marqueur (sub-individuel ou individuel)
développé au laboratoire

Facteurs biotiques : adaptation Facteurs abiotiques : prise en
des protocoles compte de la variabilité naturelle
- encagement d’organismes - modélisation de I’influence des
transplantés standards facteurs environmentaux

- post-exposition au laboratoire - définition de gammes de

référence a large échelle spatiale
et temporelle

g /
Y

Utilisation de tests statistiques pertinents

s

Marqueur applicable a large échelle sur le terrain

Figure I-3 : Etapes nécessaires pour le développement et l'utilisation d’un marqueur in situ.
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3 Apport de la modélisation pour extrapoler les effets individuels au niveau

populationnel

Comme nous I'avons souligné précédemment, bien que tres pertinente d’un point de vue
¢cologique, I'étude directe des effets des contaminants sur les populations naturelles est tres
rarement possible en écotoxicologie en raison de la grande difficulté a discriminer les différences
entre populations liées a la présence d’une contamination des différences en lien avec 'habitat par
exemple. Pour palier cette difficulté et proposer une évaluation de la qualité des milieux en terme
d’effet sur le fonctionnement et la dynamique des populations, la modélisation représente un outil
pertinent et prometteur zia lextrapolation des effets observés au niveau individuel sur la
dynamique des populations par lintermédiaire de modéles de dynamique de population
(Kooijman and Metz 1984 ; Barnthouse et al. 1987 ; Caswell 1996 ; Levin et al. 1996 ; Grimm
1999). Ces modeles mettent en lien les différents traits de vie (eg, croissance, reproduction,
survie) afin de comprendre la dynamique de la population et de prédire son devenir a long terme

(e.g., taux d’accroissement asymptotique, probabilité d’extinction).

Depuis la fin des années 1990, cette approche est de plus en plus couramment utilisée
dans les démarches prédictives dans le but d’interpréter en terme d’impact potentiels sur la
dynamique des populations les effets observés sur les traits de vie lors de I'exposition
d’organismes au laboratoire a une gamme de concentration d’un contaminant donné (Galic et al.
2010). Ainsi, les effets observés sur des marqueurs individuels ont pu étre extrapolés au niveau
populationnel dans divers contextes tels que 'exposition a des contaminants métalliques (Moller
et al. 1996 ; Chaumot et al. 2002 ; Chaumot et al. 2003b ; Salice and Miller 2003 ; Péry et al. 2006
; Billoir et al. 2007 ; Ducrot et al. 2007 ; Manyin and Rowe 2008) ou des pesticides (Baveco and
De Roos 1996 ; Bartell et al. 2000 ; Wennergren and Stark 2000 ; Lopes et al. 2005 ; Sibly et al.
2005 ; Ashauer et al. 2006a ; Banks et al. 2008 ; Dalkvist et al. 2009 ; Forbes et al. 2009 ; Grimm
et al. 2009 ; Preuss et al. 2009b ; Preuss et al. 2010 ; Schmolke et al. 2010 ; Wang and Grimm
2010). Dans le cadre de I’évaluation des risques associés a I'utilisation des pesticides, 'emploi des
mode¢les de dynamique de population commence ainsi a étre proposé dans les démarches

réglementaires (Forbes et al. 2009).

Cependant, pour I’évaluation de la qualité des milieux aquatiques, l'utilisation des modeles
de dynamique de population est beaucoup plus rare (Ares 2003 ; Zhou et al. 2008 ; Hanson 2009a

; Lundstrom et al. 2010). Deux raisons principales peuvent étre avancées pour expliquer ce retard
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dans Putilisation de ces modeles dans le cadre diagnostic : 1- tout d’abord, comme nous I’avons
expliqué précédemment, 'estimation des traits de vie a Pentrée des modeles de dynamique de
population est beaucoup plus complexe iz situ qu’au laboratoire a cause de l'influence de
nombreux facteurs de confusion. 2- de plus, les modeles proposés jusqu’a présent dans ces
approches n’offrent pas suffisamment de réalisme pour étre utilisés de fagon pertinente et

répondre aux exigences réglementaires.

Concernant la premiere limite, le développement récent des approches de biomonitoring
actif zia 'encagement d’organismes calibrés et la modélisation de linfluence des facteurs de
confusion a permis de répondre en partie a cette difficulté (Baird et al. 2007a ; Hanson 2009a).
Cependant, concernant P'amélioration de la pertinence écologique des modeles, un effort
important reste encore a fournir. Dans la suite de ce chapitre, nous allons dans un premier temps
présenter plus en détails les différents modeles de dynamique de population utilisés pour
I'extrapolation des effets observés sur les marqueurs individuels au niveau de la population. Puis
nous soulignerons les intéréts et les limites actuelles de ces modeles pour le diagnostic de la
qualité des milieux aquatiques. Etant donné le peu d’études réalisées a ce jour au niveau
populationnel, iz des modeles de dynamique de population, pour les approches diagnostiques, la
majorité des exemples et des concepts utilisés dans ce chapitre proviennent d’études prédictives
de 'impact d’un ou plusieurs contaminants, en particulier les métaux et les pesticides. Toutefois,
il est important de garder a Pesprit que les modeles utilisés dans ces deux champs de ’évaluation
écotoxicologique proviennent du méme cadre théorique et que les avancées importantes réalisées
dans les approches prédictives pourraient aisément étre transposées dans les approches

diagnostiques.

3.1 Les différents types de modecles utilisés pour Iétude des impacts au niveau

populationnel

De nombreux types de modeles de dynamique de population ont été proposés pour
réaliser cette démarche d’extrapolation vers le niveau populationnel. Dans ce travail, les modéles
de dynamique de population correspondent a des nodeles mécanistes qui relient les réponses individuelles a
des changements au nivean des populations (e.g., taille, structure) (Forbes et al. 2008). De récentes revues
et classifications ont été proposées pour décrire les différents types de modeéles utilisés (Pastorok

et al. 2003 ; Akcakaya et al. 2008 ; Barnthouse et al. 2008 ; Forbes et al. 2008). Forbes et al. (2008)
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séparent les différents types de modeles en trois grandes classes : les modeles démographiques,
les modeles du budget énergétique (modele DEB) et les modéles individus centrés. Ces modéles
sont tous issus du champ de Iécologie traditionnelle et ont été depuis la fin des années 1990
largement utilisés en écotoxicologie. Ils présentent des caractéristiques différentes que ce soit en
terme de réalisme écologique, de complexité (e.g., nombre de parameétres, temps de calcul...) ou
de généricité (eg, limité au cas précis de Iétude ou généralisable a plusieurs populations,
especes...) (Figure I-4) ; le choix du mode¢le a utiliser sera alors fonction des objectifs de I’étude

(Bartell et al. 2003 ; Pastorok et al. 2003 ; Forbes et al. 2008).

Dans cette synthése bibliographique, les modeles du budget énergétiques ne seront pas
considérés comme des modcles de dynamique de population a proprement parler et ne seront par
conséquent pas détaillés. En effet, ce sont des modeles individuels basés sur l'allocation de
I’énergie entre les différentes grandes fonctions vitales (maintenance, croissance, reproduction)
qui peuvent, certes, ¢tre couplés dans un second temps a des modeles de dynamique de
population, mais qui ne permettent pas en tant que tels de proposer une évaluation

écotoxicologique au niveau populationnel.

+
Mode¢éles matriciels
Modéles
de métapopulation
N9}
=
3]
k>
83
[=}
R3]
&}

Modéles
individu-centrés

v

- Complexité +

Figure I-4 : Caractéristiques des différents modéeles de dynamique de population en terme de

généricité et de complexité (modifi¢ d’aprés Forbes et al. 2008, Pastorok et al. 2003)

Les mode¢les démographiques peuvent étre non structurés (tous les individus de la

population sont alors considérés comme identiques) ou structurés en classes de taille, d’age (les
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individus de chaque classe étant alors considéré comme identiques) ou en stades de
développement. De la stochasticité environnementale ou démographique peut étre ajoutée si
nécessaire pour apporter plus de réalisme au modeéle (Forbes et al. 2008). Il est également
possible d’intégrer une dimension spatiale avec la prise en compte de différentes sous-
populations, il s’agit alors de modeles de métapopulation (Hanski 1994 ; Hanski and Thomas
1994 ; Akgakaya et al. 2008) ou de modeles multirégionaux (Lebreton and Gonzales-Davila 1993 ;
Chaumot 2002 ; Chaumot et al. 2003b)

Les modeles individus centrés suivent une philosophie différente par rapport aux modeles
démographiques puisqu’ils considerent les individus tous différents au sein de la population et
décrivent les caractéristiques individuelles avec plus ou moins de réalisme (ce qui peut conduire a
rendre ces modeles tres complexes). La dynamique de la population qui émerge de ces modeles
est alors le résultat combiné des réponses de chacun des individus qui la compose (Grimm and

Railsback 2005).

3.1.1 Les modé¢les scalaires

Historiquement, de nombreux modeles mathématiques ont été proposés pour décrire
Paccroissement d’une population, et ce dés le 18 siecle. Quelques-uns sont décrits a titre
d’exemple (Tableau I-2) bien qu’ils soient de moins en moins utilisés. Une des grandes limites de
lutilisation de ces mode¢les vient du fait qu’ils considérent des populations non structurées. Ils
font donc I’hypotheése que les parametres (croissance, reproduction, survie) ne varient pas en
fonction de la taille ou de I'age des individus ce qui les rend peu pertinent d’un point de vue
¢cologique. De plus, d'un point de vue écotoxicologique, ces modeéles ne permettent pas de
prendre en compte les variations de la sensibilité des organismes en fonction de leur age ou de
leur taille. 11 a donc été nécessaire de développer des modéles de dynamique de population

structurés (généralement en age ou en taille) afin de palier ces limites importantes.
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Tableau I-2 : Principaux modeles scalaires utilisés pour étudier la croissance d’une population

(modifié d’apreés Massarin 2010).

Modé¢le Equation Caractéristiques principales
oo - nécessite la construction de tables de
s YSmne I _ 1 avec: survie — fécondité
t=0 - ne prend pas en compte les
Modele I’Euler phénomenes de densité-dépendance
(1760) - 1 : taux d’accroissement de la - integre des variables qui ont chacune

population

- . leur variance, rarement prise en
- St : probabilité de survie

- ) compte
- n. : efficacité de reproduction
- s sex-ratio
dN(t) - néglige les variations d’age, de taille,
= r.N(t) avec: les  phénoménes de  densité-
Modele malthusien dt dépendance
(1789) v 1i s ) 1 d ducti
- N(©) : nombre d’individus suppose que les taux de reproduction
_t: taux d’accroissement de la sont les mémes pour tous les individus
population de la population
dN(b) N() - suppose que les taux de reproduction
—==1tN()| 1 —— | avec: sont les mémes pour tous les individus
dt K de la population
Modele de Verhulst
(1840) - N(t) : nombre d’individus

- r: taux de croissance de la population
- K capacité limite du milieu (c'est-a-
dire la taille maximale que peut
atteindre la population)

3.1.2 Les mode¢les matriciels de dynamique de population

3.1.2.1 Généralité sur les modeles matriciels de dynamique de population

Les mode¢les matriciels de dynamique de population ont été proposés par Leslie (1945 ;
1948) pour décrire la dynamique de populations structurées en classes d’age. Un peu plus tard,
ces modeles furent adaptés pour des populations structurées en classe de taille ou en stade de
développement (Lefkovitch 1965 ; Usher 1966). Nous allons décrire succinctement le principe de
ces modeles matriciels de dynamique de population. Etant donné que le fonctionnement est le
méme pour les différents types de modeles matriciels, nous prendrons 'exemple d’un modele de
Leslie structuré en classes d’age, proche du modele original proposé par Leslie. La structuration

en classe d’age a été couramment utilisée, notamment en écotoxicologie.
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Ces modeles font trois hypotheses de départ :

e Lavariable age est discrétisée en différentes classes numérotées de 1 a w

e Le temps est considéré comme une variable discréte. Le pas de temps est généralement
appelé intervalle de projection

e Je pas de temps est exactement égal a la durée de chacune des classes d’age, ce qui

implique que de #a 7+ 1 tous les individus passent de la classe d’age 7a la classe 7+ 1

Comme illustré sur la Figure I-5, la dynamique de la population peut étre schématisée par un
graphe de cycle de vie qui décrit les relations entre les différentes classes d’ages. Ce graphe
représente, selon Caswell (2001), « /'unité fondamentale de description d’un organisme sur laguelle est fondée
la théorie des modeéles matriciels de dynamique de populations. 1.°¢tude de ce cycle de vie, dans un contexte
démographique et/ on de dynamique de populations animales, nécessite de disposer d’un outil de traduction des

informations du nivean d'organisation écologique individuel vers le nivean populationnel ».

Ss

Figure I-5 : Graphe de cycle de vie d’une population divisée en w = 5 classes d’ages. Les taux de

survie S;et de fécondité £ sont spécifiques pour chaque classe d’age.

A un temps 7 la population est décrite par le nombre d’individus dans chacune des
classes. Soit, n,(#) le nombre d’individus dans la classe d’age 7 (/ = 1, ..., w) au temps 7 et N(?) est

le vecteur population au temps %

Alors :

N@® = n,®,...00, ..., n, )" EqI-1
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Entre le temps 7 et le temps 7 + 7, le nombre d’individus dans la classe 7 est calculé a partir
du nombre d’individus dans les autres classes au temps 7 et par la valeur des coefficients de survie
et fécondité directement tirés du graphe du cycle de vie (Figure I-5) noté 4;. Cette relation peut

étre formulée sous la forme d’une combinaison linéaire contenant ces coefficients :

w
(0= X ayni(1) Vi=l.,o. EqI-2
=1

Ainsi, dans notre exemple :

(1 1)= f303(0)+ fyng(0)+ f5n5(7)
ny (#+1)=57n9(7)
n3(t+1)=5,n,(7) Eq1I-3
ng(#+1)=33n3(7)

[n5(7+ 1) =3y n4(1)+3505(7)

I’équation Eq I-2 peut facilement étre convertie en une équation matricielle :
N(++1) = AN() EqI-4

ou A correspond a la matrice de transition ou matrice de Leslie. La premiere ligne de la matrice
correspond aux fécondités f; des différentes classes et la diagonale correspond aux survies S, Les

coefficients £ et S, sont appelés les taux vitaux.

0 0 f3 Jf4 f5
s, 0 0 0 0

Dans notre exemple, A= 0 S 2 0 0 0 EqI-5
0 0 53 0 0

0 0 0 S, 55
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L’analyse de la matrice de Leslie permet de calculer différents parametres populationnel
tels que le taux de croissance asymptotique de la population A, le temps de génération 7 ou

encore les valeurs reproductives. Le Tableau I-3 résume le calcul de ces différents parametres.

Tableau I-3 : Liste des différentes caractéristiques populationnelles calculées a partir d’un
modele de Leslie avec leur signification mathématique et biologique (modifié d’apres Charles et

al. 2009).

Symbole Signification mathématique Signification démographique
Valeur propre dominante de la matrice de Taux d’accroissement asymptotique de la
g transition A population
Vecteur propre a droite de la matrice de Distribution d’age stable
v transition A associé¢ a A
Vecteur propre a gauche de la matrice de Valeurs reproductives
v transition A associé¢ a A
w —1 Taux de reproduction net
Ry Rp= > f; IS A
=1 k=1
InR Temps de génération
T T=—7>DRe=1
In A
» p= 7\‘/|7\‘2 , ol A, est la valeur propre de A Vitesse de convergence vers la structure

stable de la population (ou Damping ratio
avec le 2¢me module le plus grand popa (o Darmping rafc)

Selon la valeur de A, nous obtenons une dynamique de population différente :

e Si A > 1, alors la population croit de maniére exponentielle
e Si A = 1, alors la population reste stable

e Si A <1, alors la population décroit et tend vers I'extinction a plus ou moins long terme

L’un des intéréts des modecles matriciels réside dans la possibilité de faire des analyses de
sensibilité ou d’élasticité sur les parametres du modele. Les analyses de sensibilité et d’élasticité
permettent de quantifier les effets de perturbations des valeurs des coefficients ; de la matrice de
projection A sur l'estimation du taux d’accroissement asymptotique de la population A par
exemple. L’effet de ces perturbations peut étre quantifié de maniere absolue, c’est I'analyse de

sensibilité, ou de manicre relative pour tenir compte d’ordres de grandeur différents des
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coefficients a;, c’est 'analyse d’élasticité. En effet, pour tenir compte du fait que les fécondités et
les taux de survie (compris entre 0 et 1) ne sont généralement pas du méme ordre de grandeur, il
est souvent plus judicieux de considérer la réponse de A a des perturbations proportionnelles des
coefficients 4 . Par exemple, nous pouvons nous intéresser a I'effet sur A d’une variation relative

de 10% sur un taux de survie ou une fécondité.

3.1.2.2 Utilisation des modeles matriciels en écotoxicologie

Les modeéles matriciels ont été proposés dans les années 1990 (Caswell 1996 ; Levin et al.
1996) pour TI’écotoxicologie afin de comprendre les effets des contaminants observés lors de
bioessais individuels sur la dynamique des populations. Ainsi, de nombreuses études ont utilisé
ces modeles pour proposer une interprétation des effets au niveau populationnel. Le Tableau 1-4
propose une liste non exhaustive d’études qui ont utilisé cette méthodologie pour extrapoler au
niveau populationnel des effets observés au niveau individuel lors de bioessais au laboratoire ou
in situ. Cette méthodologie a été utilisée en écotoxicologie aussi bien terrestre qu’aquatique, pour
une grande gamme de taxons (plantes, insectes, oiseaux, crustacés, mollusques, poisson) et pour

des types de contamination trés variés (métaux, pesticides, rejets de station d’épuration, PCB...).

La plupart des modeles matriciels utilisés pour analyser les données d’écotoxicologie sont
des modeles en classe d’age comme celui décrit précédemment. Cependant, d’autres types de
mode¢les matriciels sont également employés. Les modeles structurés en classes de taille sont
souvent utilisés pour des organismes ou les traits de vie tels que la reproduction ou la croissance
vont étre fortement corrélés avec la taille de organisme. Ces modeles permettent alors de décrire
de facon plus réaliste le fonctionnement de la population. Cette méthode est notamment
couramment utilisée pour ’étude des populations végétales (Logofet and Denisenko 1999 ; Crone
et al. 2009). Les modéles matriciels peuvent aussi ¢tre utilisés dans le cadre de populations avec
des mécanismes de régulations densités-dépendants ou pour I’étude de populations fragmentées
(Chaumot et al. 2002 ; Chaumot et al. 2003b ; 2003a) afin d’incorporer par exemple des processus
migratoires entre différentes sous-populations dans le modele et comprendre l'interaction entre

I’hétérogénéité spatiale de la contamination et les processus démographiques.

Un des autres points forts des modeles matriciels en écotoxicologie vient également du
fait qu’ils peuvent étre couplés avec des modéles individuels comme par exemple les modeles
DEBtox (Kooijman and Bedaux 1996 ; Lopes et al. 2005 ; Billoir et al. 2007 ; Billoir et al. 2008 ;
Billoir et al. 2009).
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3.1.3 Les mode¢les individu-centré ou Individual Based Models (IBM)

L’approche individu-centrée se réfere aux modeles de simulation qui traitent les individus
comme des entités uniques et discretes possédant en plus de leur age au moins une propriété
(appelé attribut), qui change au cours de leur cycle de vie (Grimm and Railsback 2005).
L’approche individu-centrée peut donc étre considérée comme une approche réductionniste cherchant a
faire émerger les propriétés d'un systeme (une population par exemple) a partir de la représentation des propriétés
des éléments le constituant (les individus) et de leurs interactions (Grimm 1999 ; Lomnicki 1999). Ainsi,
cette modélisation est basée sur le principe que la variabilité entre les individus et les interactions
entre ces individus influencent de maniere significative la dynamique globale des populations ou
des communautés (Lomnicki 1999). La formulation d’un modele individu-centré consiste a
attribuer des regles de comportement aux individus sous la forme de fonctions discrétes ou
continues (appelées taches) qui déterminent I’activité d’un individu (la croissance, la reproduction,
la survie, e#e.). Ces taches dépendent des variables environnementales, des états de I'individu et
des états des autres individus présents (Beaudoin 2007). A partir des années 1990, les modeles
individus-centrés ont commencé a étre utilisés en écotoxicologie pour modéliser la dynamique de
population de poissons (DeAngelis et al. 1991 ; Madenjian et al. 1993 ; Jaworska et al. 1997 ;
Beard Jr and Essington 2000 ; Van Nes et al. 2002 ; Beaudouin et al. 2008), d’oligochétes (Baveco
and De Roos 1996), de mollusques (Choi et al. 2006b), de crustacés (Rinke and Petzoldt 2008 ;
Vanoverbeke 2008 ; Preuss et al. 2009a ; Preuss et al. 2010), d’oiseaux (Davidson and Armstrong
2002 ; Stillman 2008), de mammiferes (Hickie et al. 2005) ou encore de végétaux (Van Nes et al.
2003). Ces modeles ont notamment été utilisés pour Iétude de 'accumulation et des effets des

PCB chez les poissons (Madenjian et al. 1993 ; Jaworska et al. 1997).

Les modeéles individu-centrés présentent néanmoins un certain nombre d’inconvénients

(Grimm 1999) :

e un modecle individu-centré est difficile a communiquer, la seule description
compléte et correcte d’un tel type de modele étant le programme lui-méme

¢ les modéles individu-centrés ne sont pas faciles a comprendre puisque le lien entre
les grandeurs observées et la formulation du modele n’est pas explicite

contrairement aux modeles matriciels. En effet, il n’y a pas de formalisme
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mathématique et si beaucoup de propriétés sont prises en compte, ces modeles

deviennent rapidement complexes.

e ils nécessitent de nombreuses données pour étre calibrés et validés

3.2 Intéréts et limites des modeles démographiques dans les démarches d’évaluation du

risque écologique

3.2.1 Intéréts des modeles démographiques pour ’évaluation du risque écologique

Les différentes réglementations conduisent a de plus en plus d’évaluation du risque
¢cologique, que ce soit dans des démarches prédictives (e.g, systeme REACH) ou de diagnostic
(e.g, DCE) avec pour objectif de protéger les populations naturelles. Etant donné la difficulté
d’étudier directement les populations, I'extrapolation des effets observés sur les individus sur la
persistance des populations représente une démarche prometteuse et les modeles apparaissent
comme une bonne solution pour répondre aux demandes des réglementations (Landis 2006 ;
Forbes et al. 2009 ; Forbes et al. 2010 ; Galic et al. 2010 ; Hommen et al. 2010). Bien que les
modeles aient été utilisés de maniére courante par les réglementations dans différents domaines
d’application : en biologie de la conservation (Grimm et al. 2004 ; Drechsler et al. 2007), pour la
gestion des foréts (Pretzsch et al. 2002 ; Huth and Tietjen 2007), la mise en place des quotas de
péche (Guénette and Pitcher 1999 ; Walters et al. 2000 ; Martell et al. 2008) ou en épidémiologie
(Eisinger and Thulke 2008) par exemple, leur utilisation dans les démarches d’évaluation du
risque écologique est encore relativement rare. Les industriels et les agences réglementaires se
montrent cependant de plus en plus intéressés par le potentiel de ces modeles comme le souligne
différents projets récents (Forbes et al. 2009 ; Grimm et al. 2009 ; Preuss et al. 2009b). Par
exemple, dans le domaine de I’évaluation des risques liés a lutilisation des pesticides, des
démarches utilisant des modeles de dynamique de population commencent a étre proposées

(Forbes et al. 2009 ; Thorbek et al. 2009 ; Wang and Grimm 2010).

Un certain nombre d’interrogations persistent concernant le choix du type de modéle ou
les indicateurs a utiliser a la sortie des modéles. Concernant le type de modéle, une revue récente
sur l'utilisation des mode¢les dans les démarches d’évaluation du risque écologique (Galic et al.
2010), portant sur l'analyse de 68 études utilisant des modeles dans une problématique
d’extrapolation, montre que les modéles matriciels sont les plus utilisés (51%). Ils représentent de

bons outils pour étre proposés dans un cadre réglementaire étant donné leur utilisation beaucoup
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plus simple par rapport a des modeles d’équations différentielles ou des modeles individu-centrés.
De plus, 1a possibilité de les combiner avec des modéles individuels comme les modeles DEBtox
est particuliecrement intéressante dans I'optique d’une approche de modélisation aux différents

niveaux biologiques dans un contexte réglementaire (Massarin 2010).

Concernant les indicateurs populationnels, les indicateurs démographiques (e.g, taux de
croissance de la population, densité, biomasse) sont généralement utilisés. Parmi ceux-ci, le taux
d’accroissement asymptotique de la population A est le plus couramment utilisé et représente un
indicateur pertinent de la santé des populations : il est sensible aux variations des traits de vie
individuels a I'entrée des mode¢les, facile a interpréter et il est possible de faire des analyses de
sensibilité ou d’élasticité afin de déterminer quels sont les traits individuels les plus influents au
niveau de la population (Forbes and Calow 1999). Ainsi, de faibles variations au niveau d’un trait
de vie clé vont pouvoir conduire, au niveau de la dynamique de population, a des impacts
importants sur le taux d’accroissement de la population. Par exemple, Jensen et al. (2001)
observent chez le mollusque Potamopyrgus antipodarum de faibles effets lors d’une exposition au
cadmium sur les marqueurs individuels mais des conséquences fortes au niveau populationnel sur
le taux d’accroissement de la population. A T'opposé, I'étude du taux d’accroissement permet
aussi de relativiser les effets de certains contaminants observés lors de bioessais. Par exemple,
Pedersen et al. (2009) observent, toujours chez le mollusque Potamopyrgus antipodarum, des effets
significatifs d’un musc synthétique utilisé dans l'industrie (le 1,3,4,6,7,8-hexahydro-4,6,6,7,8,8-
hexaméthylcyclopenta[y]-2-benzopyrane) sur le taux de croissance des juvéniles, le temps de
premiere reproduction, le nombre d’embryons par femelle. Cependant, une fois ces effets
intégrés dans un modele matriciel a deux classes d’ages (juvéniles et adultes), les effets sur le taux
d’accroissement de la population ne se révelent pas significatifs. Dans le méme sens, Widarto et
al. (2007) observent chez le collembole Folsomia candida une stimulation de la fécondité suite a une

exposition au nonylphenol qui n’a pas d’impact sur le taux d’accroissement de la population.

Pour les expérimentations au laboratoire, il est possible de définir, a partir de la courbe
dose-réponse entre la concentration du contaminant et le taux d’accroissement de la population la
PNEC (« Predicted No Effect Concentration »), la concentration pour laquelle A = 1, c'est-a-dire
la concentration pour laquelle la population n’est ni en accroissement, ni en diminution mais dans
un état stable (Selck et al. 2002 ; Lin et al. 2005 ; Billoir et al. 2007 ; Roman et al. 2007). Ainsi, une
exposition a une concentration plus forte que la PNEC conduira a une extinction a plus ou

moins long terme de la population.
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Plusieurs auteurs ont critiqué l'utilisation du taux d’accroissement asymptotique de la
population A comme une valeur absolue utilisable pour ’évaluation du risque écologique (Jensen
et al. 2001 ; Chaumot et al. 2002 ; Chaumot et al. 2003b). Ils proposent ainsi de plutot s’intéresser
a la sensibilité du A lors d’une contamination en regardant les variations de A par rapport a une
situation de référence (e.g., pourcentage de diminution de A par exemple). En effet, le calcul du A
offre un indicateur de la santé démographique de la population mais n’est pas assez réaliste pour

étre considéré comme une valeur exacte.

D’autres indicateurs ont également été proposés pour évaluer les conséquences d’une
contamination au niveau populationnel. Ainsi, nous pouvons citer divers indicateurs tels que le
risque d’extinction de la population (Tanaka and Nakanishi 2000 ; Nakamaru et al. 2002 ; 2003 ;
Tanaka 2003 ; An et al. 2006 ; Schmolke et al. 2010), le temps de récupération de la population
(Beard Jr and Essington 2000 ; Stark et al. 2007 ; Wang and Grimm 2010), les modifications de la
structure stable de la population (Chaumot 2002 ; Landis and Kaminski 2007) ou la taille de la
population a I’équilibre (Hayashi et al. 2009) qui sont aussi réguliecrement utilisés et qui peuvent
étre également tres informatifs. En effet, dans un cadre réglementaire, il peut étre plus parlant
pour les gestionnaires de parler en terme de risque d’extinction ou de temps de récupération
qu’en % de diminution du taux d’accroissement asymptotique de la population (Thorbek et al.
2009 ; Galic et al. 2010 ; Schmolke et al. 2010). Enfin, d’autres indicateurs sur le fonctionnement
plus global de la population et de I’écosysteme ont également été proposés tels que la perte de
biomasse, 'impact sur les chaines trophiques, la dégradation de certains processus clés au sein de
I’écosysteme (e.g, vitesse de dégradation de la matiere organique) (Hayes and Landis 2004 ; Landis
and Kaminski 2007). Ces indicateurs peuvent également étre tres pertinents dans une optique de

gestion des milieux aquatiques mais sont généralement trés complexes a estimer.

3.2.2 Limites des modeles démographiques pour ’évaluation du risque écologique

Bien que tres prometteurs, les modeles actuellement utilisés dans les démarches
d’évaluation de la qualité écologique présentent un certain nombre de limites en raison
notamment de leur manque de pertinence écologique. En effet, de nombreux facteurs tels que la
physiologie et I'histoire de vie de l'espece, la variabilité saisonnie¢re de la sensibilité aux
contaminants, les interactions avec les autres especes de Décosysteme (eg, prédation,
compétition) ou encore les phénomenes de densité dépendance peuvent jouer un role central

dans la sensibilité démographique d’une population a un facteur stress toxique. Cependant, ces
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différents facteurs ne sont que rarement pris en compte dans les modeles utilisés jusqu’a présent

pour I’évaluation du risque écologique.

3.2.2.1 Choix de I'espece et importance des histoires de vie

Une des premiceres critiques concernant les modeles actuellement utilisés pour I’évaluation
du risque écologique concerne le choix des espéces utilisées. En effet, les études sont réalisées la
plupart du temps sur des especes modeles utilisées dans des tests de toxicité au laboratoire. Ces
especes sont souvent peu représentatives des milieux étudiés (e.g., large utilisation des crustacés de
type daphnies ou des poissons tropicaux tels que Danio rerio pour les études portant sur des
milieux lotiques tempérés). Ainsi, il est difficile de transférer les résultats observés sur ces especes
vers d’autres especes plus représentatives de Iécosysteme étudié (Forbes and Calow 2002).
Perreira et al. (2000) suggerent d’utiliser dans les modeles de dynamique de population des
especes pertinentes d’un point de vue écologique telles que des « especes sentinelles » ou des
«especes clés». Ces especes devraient ainsi étre abondantes et jouer un role clé au sein des
¢cosystemes comme par exemple dans les processus de décomposition de la matiere organique

(Baird et al. 2007a).

De plus, les modeles développés pour Dévaluation écotoxicologique au niveau
populationnel sont en général limités a une seule espece. Or, des effets similaires observés chez
différentes especes lors de bioessais au niveau individuel (eg, une diminution de 20% de la
fécondité) peuvent se traduire par des conséquences tres différentes au niveau de la population en
fonction du cycle de vie des especes (Moller et al. 1996 ; Forbes et al. 2001 ; Forbes and Calow
2002 ; Salice and Miller 2003 ; Stark et al. 2004 ; Spromberg and Birge 2005a ; Forbes et al. 20006 ;
Stark et al. 2007). En effet, chaque espece, et méme chaque population, présente une histoire de
vie adaptée a son habitat naturel tout en étant fixée par des contraintes phylogénétiques d’autre
part. Comme une expression de ces adaptations, les individus de chaque espéce présentent des
compromis évolutifs (#rade-offs) différents entre leurs différents traits de vie (Spromberg and Birge
2005a). 11 existe ainsi une tres large gamme possible de stratégie au niveau des histoires de vie qui
vont conduire a des réponses différentes face a un facteur de stress toxique. Par exemple, une
inhibition ponctuelle de la reproduction aura des conséquences moins importantes sur la
dynamique de population d’une espece itéropare (c'est-a-dire une espece ou les individus se
reproduisent a plusieurs reprises au cours de leur vie) que sur la dynamique de population d’une

espece sémelpare (c'est-a-dire une espece ou les individus se reproduisent a une seule reprise au
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cours de leur vie). Stark et al. (2004), dans une étude récente, illustrent ainsi clairement l'influence
des histoires de vie en comparant I'influence d’une diminution de 50% de la fécondité, d’une
augmentation de 50% de la mortalité, ou d’'une combinaison des deux sur la dynamique de
population de sept especes d’arthropodes (A. pisum, C. septempunctata, D. rapae, D. pulex, B. dorsalis,
F. arisanus et F. vandenboschi). Les résultats des simulations montrent qu’'un méme niveau du
facteur de stress appliqué aux criteres individuels induit un impact sur la dynamique de
population qui differe entre les especes testées en fonction de leur stratégie d’histoire de vie.
Cette observation contredit clairement I’hypothése selon laquelle un niveau d’effet donné est
comparable d’une espece a lautre et souligne I'importance de prendre en compte les
caractéristiques des histoires de vie. Spromberg and Bridge (2005b) propose ainsi un indice de
sensibilité chez les poissons en comparant 34 especes et souligne les fortes différences de

sensibilité en lien avec les différences d’histoire de vie des especes.

De méme que pour les différences d’histoire de vie entre especes, les variations entre
populations peuvent également étre trés importantes en raison des adaptations locales et
devraient aussi idéalement étre prise en compte (Clark 2003). Par exemple, des différences
importantes de tolérance au zinc ont été observées chez le crustacé Gammarus pulex entre

différentes populations (Maltby 1999).

3.2.2.2 Importance de la variabilité saisonnicre

La sensibilité d’une population a un facteur de stress toxique va aussi dépendre fortement
de la saison a laquelle a lieu 'exposition a ce facteur (Ares 2003 ; Landis 2006 ; Smit et al. 20006 ;
Banks et al. 2008 ; Meng et al. 2009). Par exemple, Smit et al. (2006) montrent, dans une étude
avec le crustacé amphipode Corophinm volutator, des différences importantes du taux de croissance
de la population au cours de 'année ainsi que de 'impact de différents scénarios de mortalité.
L’exposition a un contaminant ayant de forts effets reprotoxiques aura donc des conséquences
bien plus importantes au niveau de la population si elle intervient durant une période de forte
reproduction des individus plutot que pendant une période ou les femelles se reproduisent peu
ou pas. Cependant, cette prise en compte de I'influence de la variabilité saisonnicre des traits de
vie dans les modeles est encore tres rare alors que pour de nombreux contaminants (eg, les
pesticides), les expositions sont souvent tres ponctuelles a des périodes données de I'année. 1l
serait ainsi beaucoup plus pertinent de prendre en compte cette variabilité saisonnicre des traits

de vie dans la construction des modéles de dynamique de population (Ares 2003).
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3.2.2.3 Importance du degré de réalisme du modele

Les modeles développés pour décrire la dynamique de la population sont parfois tres
simplistes. Ainsi, la population est souvent résumée en deux ou trois classes d’organismes avec
des juvéniles et des adultes (Calow et al. 1997) et la variabilité liée a ’age ou la taille sur des traits
de vie tels que la reproduction, la croissance ou la reproduction n’est dans ce cas pas prise en
compte. La pertinence écologique de ces modéles est alors contestable. Ainsi, Hanson et Stark
(2011) comparent chez trois especes de crustacés (D. magna, D. pulex et C. dubia) un modele
simple a deux classes et un modele plus complexe. Ils observent, en simulant différents scénarios
de réduction de la survie et de la fécondité, que le modele a seulement deux classes de taille

surestime les effets au niveau populationnel chez C. dubia et les sous-estime chez D. magna.

Cependant, Hansen et al. (1999a), dans une étude sur I'impact du 4-n-nonylphenol sur la
dynamique de population du polychete Capitella sp., comparent deux modeles matriciels : un
modele avec seulement deux classes d’individus (juvéniles et adultes) et un modele structuré en
11 classes d’ages, chaque classe ayant une durée d’une semaine. Ils observent pour les deux types
de modecles des effets similaires sur le taux d’accroissement de la population. Une des difficultés
pour pouvoir utiliser des modeles plus réalistes réside dans le fait de disposer de suffisamment de
données individuelles sur les traits de vie. En effet, utiliser un mod¢le matriciel avec un grand
nombre de classes de taille ou d’age ne permettra pas d’étre plus réaliste si nous ne disposons pas
d’informations suffisantes pour chacune des classes et que les mémes taux vitaux sont appliqués a
chacune d’elles. De plus, les modeles plus complexes ont également des couts en terme de

paramétrisation et d’analyse et sont généralement plus compliqués a interpréter.

3.2.2.4 Prise en compte de la densité-dépendance

Les phénomeénes de densité-dépendance peuvent également avoir un role important sur la
sensibilité démographique d’une population exposée un facteur de stress toxique (Moe et al. 2002
; Moe et al. 2005 ; Hanson 2009a ; Hayashi et al. 2009 ; Sibly et al. 2009 ; Hanson and Stark
2011). Lors d’un stress toxique, les mécanismes de densité dépendance peuvent jouer de deux

fagons principales sur la dynamique de la population :
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e Ja densité des populations est souvent limitée par la quantité de nourriture disponible dans
le milieu (on patle alors parfois de régulation de la population de type bottom-up, Hanson and
Stark 2011). Lors de l'exposition a un facteur de stress toxique, la mortalité engendrée par le
contaminant peut avoir pour conséquence une plus grande disponibilité de la nourriture pour les
individus ayant survécu. La compétition entre les individus de la population pour I'acces a la
nourriture est alors moins forte et leur fitness pourra ainsi étre augmentée. L’effet sur la

population a long terme sera alors relativement faible.

e une autre forme de densité-dépendance dans les populations vient de la régulation par les
mécanismes de prédation (Stige et al. 2011) (on patrle alors de régulation de la population de type
top-down, Hanson and Stark 2011). Lors de lexposition a un facteur de stress toxique, les
populations de prédateurs qui régulaient la population étudiée peuvent elles aussi étre impactées
ce qui aura pour conséquence une diminution des pressions liées a la prédation sur la population

de proies. Ainsi, 'effet sur la population de proies a long terme sera plus faible.

Hayashi et al. (2009) montrent ainsi, en comparant des modeles tenant compte de la
densité dépendance, lors d’une étude de I'impact du zinc sur deux especes de poissons (P. promelas
et S. fontinalis), des différences importantes par rapport a des études n’en tenant pas compte.
Ainsi, avec des analyses de sensibilité, il montre que la survie adulte est un parametre sensible

contrairement a ce qui avait été montré sans prendre en compte la densité dépendance.

3.2.2.5 Prise en compte des processus de migration entre population

L’influence d’un contaminant au niveau populationnel a travers des perturbations du
comportement de migration des populations est tres rarement prise en compte. Cependant, des
¢tudes ont montrées que cela pouvait influencer de fagon significative la dynamique des
populations (Hansen et al. 1999b ; Ares 2003 ; Chaumot et al. 2003a ; 2003b). Par exemple, chez
la truite (Salmo trutta), Chaumot (2003a) souligne le fait que des perturbations des processus
migratoires liées a une exposition au cadmium peuvent conduire a une altération de la dynamique
de la population, au méme titre que des effets sur des traits de vie tels que la fécondité ou la

sutrvie.
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3.3 Intégration des marqueurs sub-individuels dans les démarches d’extrapolation

Pour avancer vers une évaluation a la fois spécifique des effets des contaminants et
pertinente d’un point de vue écologique, les démarches multi-échelles, limitées pour le moment a
des liens entre des effets observés sur des marqueurs individuels et leurs conséquences au niveau
des populations, pourraient étre étendues a la prise en compte des effets observés sur des niveaux
d’organisation biologique inférieurs (eg, cellule, tissus) a travers la mesure de divers
biomarqueurs.

Récemment, dans les démarches prédictives, le concept d'adverse outcome pathway (AOP) a
¢té proposé dans ce sens (Ankley et al. 2010 ; Kramer et al. 2011). Un AOP est « un schéma
conceptuel qui relie des effets observés aun nivean moléculaire on cellulaire (e.g., une interaction entre un xénobiotique
et une protéine spécifique) jusqu'a lenrs conséquences sur des niveaux d’organisation pertinent pour évaluation du
risque (e.g., la population)» (Ankley et al. 2010) (Figure I-6). Ainsi, les AOP sont généralement
constitués d’une série d’évenements qui se produisent aux différents niveaux d’organisation
biologique. Les liens entre les différents niveaux doivent étre des liens de causes, mécanistes,
inférentiels ou basés sur des corrélations et la modélisation est alors utilisée en support pour
formaliser ces liens entre les différents niveaux d’organisation biologique. Le terme adverse outcone
pathway a été proposé pour éElargir le terme zoxicity pathway définit par le National Research
Council américain qui se limite aux liens entre un xénobiotique et des effets moléculaire ou

cellulaire.
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Figure I-6 : Illustration simplifiée du concept d’Adverse Outcome Pathway (modifié d'apres

Kramer et al. 2011).

89



Chapitre 1

Dans une étude récente, Miller et al. (2007) proposent un exemple qui illustre bien la
démarche des AOP. Dans cette étude, les auteurs s’intéressent a 'impact de cing xénobiotiques
(e 17B-Trenbolone, le 17a-Trenbolone, le Prochloraz, le Fenarimol et le Fadrozole) sur la
quantité de vitellogénine (vtg) des femelles chez le poisson Puuephales promelas (cyprinidé d’eau
douce). Une diminution de la quantité de vtg est alors observée en fonction de la concentration.
Les auteurs montrent e