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Il est difficile de faire un bilan honnéte de sa contribution, de plus quand il s’est déroulé en grande partie
en collaboration avec de nombreuses personnes. Je ne voudrais donc surtout pas paraitre présomptueux
en m’attribuant seul le mérite du travail présenté dans ce mémoire. Certains diront qu’ils s’en seraient
pour le moins étonnés de la part d’une personne qu’ils ont connu anxieuse et si peu siire d’elle, mais
mieux valait le préciser : la science est aussi (et surtout) affaire de construction collective et de relations

humaines qu’il est précieux de préserver !

« L'art c'est moi, la science c'est nous.»

Claude Bernard (1885). Introduction a I'étude de la médecine expérimentale.

Je souhaite avant tout que soit reconnu le travail de chacun des collaborateurs qui m’ont fait confiance au
cours de ces dix années de recherche. J’ai compté prés d’une centaine de co-auteurs auxquels nos noms
sont associés dans des publications, communications a congrés ou autres rapports... je vous remercie tous

chaleureusement !

je voudrais commencer par dire ici toute ma gratitude aux scientifiques qui ne sont pas visibles dans ce
mémoire, mais auprés de qui j’ai beaucoup appris : pour l'aide, les conseils, ou tout simplement pour
’exemple a suivre que vous m’avez procurés, merci en particulier a Paul Blanc, Catherine Massiani,
Annette Bérard, Philippe Hinsinger, Philippe Arrizabalaga, Walter Wildi, Claude Fortin... Un grand merci a
tous les collaborateurs qui ont contribué a ce travail et aux réflexions associées : les étudiants qui m’ont
supporté quelques mois (Arnould K, Frizet P, Sevestre A, Guillemin M, Lesieur A, Wiktor V, Della-Vedova
C, Bidegain L, Bakkaus E) ou toute une thése (Margerit A, Réty C, Zeman F, Al Kaddissi S, Massarin S,
Bourrachot S, Buzier R, Devez A), les collégues de U'IRSN a durée déterminée (Herlory O, Pereira S,
Pelfréne A, Mathews T, Geoffro, L) ou indéterminée (tous mes collégues du L2BT et du SERIS, ainsi qu’a
PRP-ENV, DGE et HOM), mes collégues en France a EDF (Ciffroy P, Grote M, Charlatchka R), au CEA
(Ansoborlo E, Bion E, Moulin V, Berthomieu C, Chapon V, Cournac L), a Ulneris (Péry A, Pandard P, Tack
K), a Hydrosciences Montpellier (Casellas C, Gomez E, Fenet H, Elbaz-Poulichet F, Casiot C, Seidel JL,
Aliaume C), a I’lrstea (Gourlay C, Tusseau MH, Garric J), a ’Onema (Perceval 0), a U'INRA (Hinsinger P, P
Blanc, JP Bosse, A Bérard) et ailleurs en Europe (Oughton D, Hertel-Aas T, Jolliet O, Payet J, Fuma S,
Fortin C, Dominik J, Guéguen C, Ph Arrizabalaga, Vandenhove H, Zinger |, Avila R...).



Mes activités de recherche s’inscrivent dans le cadre des enjeux actuels de la protection de
Uenvironnement vis-a-vis des éléments traces métalliques (ETM) et des radionucléides. J’ai développé
mes activités de recherche principalement au sein de UIRSN (Institut de Radioprotection et de Sireté
Nucléaire), au sein duquel je suis chercheur depuis fin 2002. Chef du Laboratoire de Radioécologie et
d’Ecotoxicologie de 2007 a 2011, puis du Laboratoire de Biogéochimie, Biodisponibilité et Transferts des
radionucléides depuis début 2012, j’ai exercé mes activités principalement au sein du projet ENVIRHOM-

Eco que je pilote depuis 2008.

Ma démarche a été d’allier des études expérimentales couplées a la conception de modéles avec la
représentation des processus observés par des modeles, dans un double but de prédire |’exposition (ex.
extrapolation a des situations réelles) et d’utilisation opérationnelle pour la caractérisation du risque
écologique. Mes recherches s’articulent autour de trois thématiques principales dont la synthése est

présentée dans ce mémoire :

- la caractérisation du danger des ETM et des radionucléides pour les organismes aquatiques
(Chapitre 1)

Ma recherche s’est tout d’abord appuyée sur la conduite de bioessais d’écotoxicité sur différents
organismes aquatiques (ex. algues, daphnies) et le développement de marqueurs de réponse sensibles (ex.
stress oxydatif, génotoxicité) et représentatifs de la physiologie et de la dynamique de population des
especes. Les différents projets dans lesquels je me suis impliqué m’ont permis de traiter différentes
situations d’exposition (uranium, sélénium, cuivre, irradiation externe gamma, contamination interne par
des émetteurs alpha et beta, respectivement avec I’**'Am, le 3H). Les résultats obtenus sur les effets de
irradiation gamma et la synthése de ceux issus de la littérature ont notamment été utilisés pour proposer

une méthodologie et des critéres de protection radiologique génériques pour les écosystémes (ERICA).

- La détermination de la biodisponibilité des ETM et des radionucléides pour les organismes

aquatiques (Chapitre 2)

Mon objectif a été de préciser le lien entre la biodisponibilité pour les organismes aquatiques et la
spéciation chimique des contaminants en solution (cuivre, uranium). Les résultats obtenus ont permis de
valider, mais surtout de déterminer les limites d’application d’outils analytiques permettant la mesure de
la labilité des métaux (DPASV, DGT) et de modéles (modéle de ’ion libre, du ligand biotique), notamment
pour la prise en comte de la biodisponibilité dans un cadre réglementaire, comme pour la surveillance de
I’état chimique des masses d’eau (Directive cadre sur ’eau), la détermination d’une Norme de Qualité

Environnementale pour l’uranium, et son intégration dans la démarche d’évaluation du risque écologique.



La prise en compte des expositions conjointes a de multiples contaminants (stables et

radioactifs) dans les écosystémes aquatiques (Chapitre 3)

Nos travaux ont mis en évidence que les évaluations du risque écologique liés aux rejets urbains ou
industriels aboutissent souvent a ’identification de plusieurs contaminants (radioactifs et stables) a risque
potentiel, alors que les connaissances et méthodes utilisées ne permettent pas de représenter de maniéere
pertinente ces mélanges. Ainsi, mon objectif a été d’identifier les interactions entre contaminants stables
et radioactifs (ex. U+Se, Cu+3H) par la confrontation des résultats expérimentaux avec les modéles

couramment admis d’addition des concentrations et d’indépendance d’action.

A Uissue de ce bilan, mon projet visera a confronter des méthodes d’évaluation du risque écologique a
priori (détermination du danger en laboratoire) a des informations in situ de caractérisation d’une part de
la pression de contamination par des contaminants radioactifs et stables et d’autre part de la santé des
écosystemes. L’objectif de ce projet collaboratif sera double : (1) lever les différents verrous scientifiques
et méthodologiques qui limitent encore la détermination du danger par !’extrapolation des connaissances
expérimentales (maitrise des conditions d’exposition en modulant la biodisponibilité, lien avec les
concentrations et les doses internes, élargissement des modéles de biodisponibilité et d’effet conjoints a
des contaminants multiples) ; (2) la validation des outils de mesure de la biodisponibilité dans des
échantillons complexes (ex. présence de matiére organique naturelle ...) pour en permettre a terme un

utilisation pour la surveillance et la quantification des expositions aux ETM et aux radionucléides.



Synthese des travaux
scientifiques effectues

La synthése ci-apreés se réfere aux travaux de recherche menés en collaboration dans différents projets, avec [’aide
des étudiants (les projets, collaborations et étudiants sont référencés en gras dans le texte). Les références aux

travaux publiés sont indiquées entre crochets.






Synthése des travaux scientifique effectués

Introduction générale

L'évaluation du risque écologique est née du besoin pour nos sociétés industrielles de déterminer les

conséquences des activités humaines sur l’environnement (Suter, 1993). C’est une démarche (Figure 1)
qui vise a déterminer la probabilité que des effets écologiques défavorables surviennent par suite de
lexposition, prévisible ou réelle, a un ou plusieurs facteurs de stress (USEPA, 1992), et permettre ainsi les
prises de décisions adaptées en matiére de gestion environnementale. Cette démarche nécessite donc
d’organiser les connaissances scientifiques qui permettent de comprendre et de prévoir les relations entre
d’une part, Uexposition a un ou plusieurs facteurs de stress (substances chimiques, rayonnements

ionisants, stress physiques...), et d’autre part les effets écologiques. Elle nécessite aussi de spécifier le

niveau de certitude (et d’incertitude) scientifique des données, modeéles et hypothéses sous-jacentes.

Ecological Risk Assessment
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Figure 1 : Scéma de la démarche d’évaluation du risque écologique (USEPA, 1998)

La recherche en écotoxicologie, qui a pour but de comprendre les processus de transfert des substances
chimiques dans les biotopes et les biocénoses, ainsi que leur transformation et leurs effets sur les
organismes vivants et sur les processus écologiques fondamentaux, constitue la base scientifique de
’évaluation du risque écologique. Concernant les substances radioactives dont il est question en

radioécologie, certaines spécificités demandent d’adapter ’approche (nature chimique des substances
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radioactives, mais surtout quantification de l’exposition aux rayonnements ionisants par un calcul de

dose'), mais les enjeux scientifiques de la radioécologie et de |’écotoxicologie sont largement partagés.

L’adaptation et la mise en place d’une démarche cohérente d’évaluation des risques se heurtent en
particulier a la faiblesse des connaissances caractérisant les expositions et les effets écologiques des
substances chimiques et radioactives dans le domaine des expositions chroniques a faible niveau. Par
exemple, les données permettant l’élaboration de relations de type «dose-réponse biologique» pour les
substances radioactives sont parcellaires (principalement issues d’exposition externe gamma - Garnier-
Laplace et al., 2004 [APO4a]) et les perspectives établies depuis plusieurs années dans le domaine de la

radioprotection de ’environnement font état de ces lacunes (Adam-Guillermin et al., 2006 [APO6a]).

Une approche pragmatique pour pallier aux fortes incertitudes dans la caractérisation du risque

écologique consiste a adopter une approche graduée et conservative dans la détermination des expositions

et des effets. Par exemple, les méthodes aujourd’hui en vigueur au niveau européen pour ’évaluation du
risque écologique des substances chimiques sont essentiellement issues des ‘Technical Guidance
Documents’ (European Commission, 2003). Elles sont basées sur |’établissement pour chaque substance
d’un rapport entre une Concentration Prévisible dans le milieu (dite PEC pour ‘Predicted Environmental
Concentration’) et une Concentration Prévisible Sans Effet (dite PNEC pour ‘Predicted Non Effect
Concentration’). Cette derniére concentration est estimée en premiére approche a partir des bioessais

d’écotoxicité réalisés en laboratoire, dans le but de déterminer le danger écotoxique de chaque substance

isolément et dans des conditions standard.

Dans ce contexte, les réponses biologiques déterminées travers des bioessais doivent étre suffisamment
représentatives des conséquences sur la physiologie d’un organisme, et au final de la perturbation des
processus écologiques que ’on cherche a représenter. Il est en outre primordial de déterminer dans quelle
mesure les réponses biologiques observées au laboratoire, dans des conditions d’exposition standardisées,
peuvent étre extrapolées a des conditions d’exposition réelles dans le milieu. En particulier, dans de
nombreux cas les écosystémes sont exposés a plusieurs facteurs de stress, alors que les connaissances et
méthodes utilisées ne permettent pas de représenter a priori les effets conjoints dans un contexte de

multi-contamination.

Ainsi, notre objectif a été de comprendre la complexité des relations entre les expositions aux éléments

traces métalliques (ETM) et aux radionucléides et les réponses biologiques des organismes, en se

focalisant sur des organismes aquatiques modeéles couramment utilisés en écotoxicologie. Trois axes ont

été abordés :

' le concept de dose (ou débit de dose) radiologique est utilisé pour déterminer le niveau d’exposition aux
rayonnements ionisants. Son unité est le Gray (Gy), le débit de dose étant défini par rapport au temps (ex.
HGy/h)
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1-

2-

3-

La détermination du danger écotoxique (Chapitre 1) : Notre recherche s’est appuyée sur la

conduite de bioessais d’écotoxicité sur différents organismes aquatiques (ex. algues, daphnies,

poissons), tout en développant, par des collaborations, des marqueurs de réponse sensibles (ex.

stress oxydatif, génotoxicité) et représentatifs de la physiologie et de la dynamique de population

des especes. Notre démarche a été de chercher a déterminer la représentativité des informations

issues de bioessais classiques par deux voies :

a.

la compréhension des modes d’action (stress oxydatif, génotoxicité, métabolisme
énergétique) a l'origine de réponses des organismes, dans le but d’identifier les réponses
partagées ou au contraire spécifiques a différentes situations d’exposition (éléments

traces métalliques stables, uranium, radionucléides émetteurs alpha, béta et gamma) ;

’extrapolation des réponses individuelles par ’utilisation de modéles physiologiques basés

sur la dynamique énergétique (approche DEB tox) et de dynamique de population.

La détermination de la biodisponibilité (Chapitre 8). Notre démarche a été de déterminer

Uinfluence de la spéciation chimique des ETM et des radionucléides sur leur biodisponibilité. Les

deux voies que nous avons explorées ont été :

a.

la compréhension du lien entre la biodisponibilité et les réponses biologiques dans des
conditions d’exposition pour lesquelles la spéciation chimique est parfaitement
caractérisée : cette condition est nécessaire pour permettre la validation des modéles de
biodisponibilité et Uextrapolation des connaissances acquises a d’autres conditions
d’exposition ;

le développement et la validation de méthodes permettant une mesure in situ des
concentrations biodisponibles dans les milieux (fractionnement par taille, DGT,

polarographie).

La mise en évidence des effets conjoints pour des expositions a de multiples substances

(Chapitre 3), dans le but de déterminer les éventuelles synergies qui pourraient remettre en

cause le caractére conservatif des approches basées sur l’évaluation du risque cumulé. Notre

démarche a été d’identifier les interactions entre contaminants stables et radioactifs (ex. U+Se,

Cu+3H) par la confrontation des résultats expérimentaux avec les modéles couramment admis

d’addition des concentrations et d’indépendance d’action.

radionucléides.

Pour chacun de ces trois axes, les acquis de nos recherches ont été utilisés pour améliorer la
détermination de critéres de protection pour les écosystémes, en particulier en y intégrant les
connaissances acquises sur la biodisponibilité et le contexte de multi-contamination, et en se confrontant
a des cas d’étude réels. Chacun des trois chapitres ci-dessous présente donc, aprés quelques éléments de
contexte, les avancées de recherche menées, puis de quelle maniéere les connaissances acquises ont été

utilisées dans le cadre de U’évaluation du risque écologique des éléments traces métalliques et des
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Syntheése des travaux scientifique effectués

1 Danger écotoxique des éléments traces métalliques et des radionucléides pour les

organismes aquatiques : recherche de réponses biologiques sensibles et

prédictives des conséquences écologiques

16 publications internationales (ACLO5b, ACLO6a, ACLO6a, ACLO6b, ACLO7a, ACLO8a, ACLO8b, ACLO8d,
ACLO8e, ACLO8f, ACL09a, ACL10a, ACL11a, ACL11c, ACL12a, ACL12b)

Principales communications complémentaires : 2 articles a comité de lecture nationale (ACLNO8a,
ACLNO9a), 1 chapitre d’ouvrage (0S09a), 4 rapports (APO4a, APO6a, AP09a, AP10b)

Encadrement de 3 stagiaires (S. Bourrachot, 2005 ; V. Wiktor, 2004 ; C. Della-Vedova, 2004), co-
encadrement de 2 théses (F Zeman, 2008 ; C. Réty, 2010) et participation a ’encadrement de 2 théses (S.
Massarin, 2010 ; S. Al Kaddissi, 2012)

Collaborations : IRSN (Frédéric Alonzo, Christelle Adam-Guillermin, Karine Beaugelin-Seiller, Jacqueline
Garnier-Laplace, Laure Geoffroy, Catherine Lecomte-Pradines, Teresa Mathews, Sandrine Pereira, Olivier
Simon), Ineris (A Péry, R Beaudouin), EDF R&D (Ph Ciffroy, M Grote), NIRS (Shoichi Fuma), EPOC (P
Gonzalez, A Legay)

Programmes de recherche : ENVIRHOM-Eco, ERICA, GGP-Environnement, HEMI-Breaks

1.1 Contexte et démarche scientifique

Dans ’idéal, la détermination du danger écotoxique des substances s’effectue dans des conditions aussi
proches que possibles des écosystémes naturels (écosystéme reconstitué en mésocosme ou études in situ).
Cependant, compte tenu des colts qu’engendrent la mise en ceuvre de tels tests, leur utilisation pour
évaluer les dangers de U’ensemble des substances existantes reste limitée. Depuis les premieres études
réalisées a ce sujet dans les années 1970, une démarche plus pragmatique a conduit au développement
d’un ensemble de bioessais et a leur standardisation par les instances internationales ou nationales
(Forbes et Calow, 2002a). Néanmoins, afin d’assurer une représentativité suffisante de la diversité d’un
écosystéeme, la démarche consiste a sélectionner des organismes modeéles des différents niveaux
trophiques des écosystémes (ex. producteurs primaires, consommateurs de premier et deuxiéme ordre...).

Plusieurs ouvrages de référence détaillent ces approches (e.g. Ramade, 2007 ; Forbes et Forbes, 2002).

La démarche empirique la plus répandue pour la détermination du danger écotoxique d’une substance sur
un organisme réside dans ’établissement, dans des conditions de laboratoire controlées, de relations
doses-réponse qui relient de maniére quantitative une probabilité et une intensité d’effet a une
exposition donnée. Pour cela, des outils ont été proposés depuis plusieurs décennies (cette méthodologie
pour l’établissement de relations dose-réponses, ainsi que les outils statistiques associés, est détaillée
dans Gilbin et al., 2008 [0S09b] et Garnier-Laplace et al., 2004 - [APO4a]). Dans la pratique, différentes
concentrations de polluant sont testées, et Ueffet (mort des organismes, inhibition d’activités

métaboliques...) exprimé par rapport a la réponse du contréle (Figure 2).
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Chlamydomonas reinhardtii Daphnia magna Effet

(biotechmzlvagif{de) . (F Alonzo/IRSN)
1 OOOA) ‘ ................................................................

50%

Témoin (0%) —
Danio rerio A Concentration

| K
Corbicula fluminea (M Bonzam/ RSN

(doris.ffessm.fr)

Figure 2 : Exemple des modeles biologiques utilisés pour [’établissement de relations dose-réponse
(gauche) et représentation schématique de la relation dose-réponse type obtenue lors d’un bioessai
(CE50 = concentration effective a 50% ; NOEC = « No Observed Effect Concentration ; LOEC =
« Lowest Observed Effect Concentration »).

C’est ainsi que notre travail s’est principalement axé sur des algues unicellulaires (ex. Chlamydomonas
reinhardtii) comme modeéle de consommateur primaire, des invertébrés consommateurs de premier ordre
comme le microcrustacé Daphnia magna ou le bivalve filtreur Corbicula fluminea, et sur des
consommateurs de second ordre comme ’écrevisse Procambarus klarkii et le poisson Danio rerio.

En cohérence avec la stratégie du programme ENVIRHOM-Eco, et dans le cadre des différents projets liés
(ERICA, GGP environnement, HEMI-Breaks), les réponses des organismes aux ETM et radionucléides ont
en premier lieu été étudiées a ’échelle de Uindividu pour des processus biologiques fondamentaux (traits
d’histoire de vie, comme la survie, le succes reproducteur, la croissance somatique... §1.2) en lien avec la
compréhension des modes d’action moléculaires et métaboliques sous-jacents (§1.3). Dans un second
temps, le but a été d’intégrer les connaissances acquises a l’échelle de ’individu pour mieux prédire les
conséquences a une échelle d’intégration supérieure, celui de la population (§1.4). Les principales études
menées sont synthétisées ci-dessous. Enfin, les connaissances acquises ont été intégrées, parmi les autres
connaissances issues de la littérature, dans une démarche visant a déterminer des critéres de protection

pour les écosystémes vis-a-vis des radionucléides (§1.5).

1.2 Complexité des réponses des traits d’histoire de vie : spécificité des réponses face a divers

stresseurs

Les effets chroniques de |’irradiation interne alpha ont été étudiés pour la premiére fois sur le modéle de
microcrustacé Daphnia magna (effets sublétaux durant 23 jours d’exposition) dans les travaux de post-
doctorat de Frédéric Alonzo co-financé par le projet ERICA (Alonzo et al., 2006 [ACLO6a]). Les daphnies
exposées a I’2*'Am (0,4 a 40 Bq/ml dans le milieu, correspondant a un débit de dose interne de 20 a 990
pGy/h suite a sa bioaccumulation) ont montré une baisse de croissance somatique des 110 puGy/h, sans
effet significatif observé sur la fécondité, mais néanmoins accompagnée d’un accroissement de la

demande respiratoire des individus, suggérant un colit métabolique accru en réponse a l’irradiation alpha.

En comparaison, la réponse dans des conditions identiques de D. magna a l’irradiation gamma pour des
débits de dose similaires et plus élevés (410 a 31000 uGy/h) n’a montré aucun effet significatif sur la

croissance somatique, la respiration ou encore l’ingestion de nourriture (Gilbin et al., 2008 [ACLO8e]).
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Cependant, au plus fort débit de dose d’exposition, les pontes ont été libérées précocement et une baisse
de la fécondité totale a pu étre observée, les juvéniles montrant une moindre résistance. Ces résultats
suggerent un effet direct de Uirradiation externe gamma sur la fécondité et la résistance larvaire plutot

qu’un mécanisme de réduction des réserves énergétiques des ceufs.

Pour un troisieme scenario d’exposition, celui de "uranium naturel, les travaux de thése de Florence
Zeman (Zeman et al., 2008 [ACLO8f]) ont montré des effets chroniques sur la fécondité des daphnies
exposées (CEq = 14 +/- 7 pg/L U). De méme que pour les irradiations externes gamma et "?'Am, cette
réponse sensible de la fécondité ne signifie pas que les modes d’action sont partagés : les réponses a
Uuranium sont en effet observées a un débit de dose radiologique tres faible (EDR;o-21j sur la fécondité
estimée a un débit de dose interne de 2 a 5 pGy/h pour U'uranium naturel, méme pour un isotope
d’uranium artificiel plus énergétique comme 1’233U (CEo-21j entre 17 et 71 pg/L 233U, pour un EDRq estimé
a 480-950 pGy/h - travaux complémentaires dans le cadre du Master de Stéphanie Bourrachot et de
’accueil de Shoichi Fuma, chercheur du NIRS [AFF06a ; AFF06b]). De plus "uranium, contrairement a
’2'Am, n’est pas a Uorigine d’effets importants sur le taux respiratoire, mais provoque surtout une baisse
de lingestion de nourriture qui décroit fortement U’énergie disponible pour la croissance et la
reproduction (Calcul du Scope for Growth [ACLO8e]). Ce mode d’action a été vérifié dans le cadre des
travaux de thése de Sandrine Massarin (Massarin et al., 2010 [ACL10a]) dans lesquels l’utilisation de
nourriture marquée au "C a permis de quantifier la diminution d’assimilation de carbone par les daphnies,
en lien probable avec les dommages importants des cellules intestinales de la paroi du tube digestif en
présence d’uranium observés au microscope optique : apparition de microvillosités, gonflement des

cellules épithéliales... (Figure 3).
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Figure 3 : Observations au microscope optique de tube digestif de Daphnia magna contrbole (A.1) et
exposées pendant 21 jours a 50 ug/L U (A2) et 100 ug/L U (A3) (observations issues du travail de thése
de Florence Zeman (2008) - Massarin et al., 2011 [ACL11c]).
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2 Ces études ont permis de montrer que les réponses des traits d’histoire de vie de la daphnie
dépendent du type d’exposition considéré (irradiation externe ou interne, mode d’action chimique
ou radiologique), et qu’elles sont issues de modes d’action potentiellement différents (effets directs
des rayonnements gamma sur la fécondité, augmentation du colit métabolique pour une irradiation
interne a [’>*’Am, diminution de ’assimilation pour [’'uranium). De plus, si les réponses biologiques
peuvent en premiére approche paraitre peu significatives (ex. de [’?Am), une perturbation subtile
comme la production d’ceufs plus petits, potentiellement moins résistants aux variations
environnementales (par exemple a un jeiine temporaire) pourrait avoir des conséquences non

négligeables aprés 2 ou 3 générations.

A la suite de ce travail, nous avons donc été amenés a explorer 2 voies distinctes : mieux comprendre les
mécanismes d’action mis en jeu dans la réponse biologique des organismes (travaux décrits ci-dessous,
§1.3) et déterminer les conséquences des altérations du métabolisme énergétique sur les générations

suivantes et la dynamique de population (voir §1.4).

1.3 Génotoxicité et stress oxydatif : des marqueurs de réponse sensible et potentiellement informatif

des effets écotoxiques a une échelle d’organisation supérieure

Le mécanisme d’action des rayonnements ionisants par la production de cassures double brin de ’ADN a
fait Uobjet de plusieurs décennies de recherche en radiobiologie. Les marqueurs de cassures double-brin
et de réparation de ’ADN apparaissent donc comme des outils potentiellement pertinents pour mieux
comprendre les réponses biologiques aux radionucléides. Par ailleurs, les effets controlés par la
perturbation de la balance oxydative et [’apparition de dommages issus du stress oxydatif constituent
aussi un mécanisme d’action bien documenté. Ainsi, les marqueurs d’expression génique et enzymatiques
liés a la régulation des espéces réactives de ’oxygéne (ROS) ont fait ’objet de développements depuis le
démarrage du projet ENVIRHOM-Eco a U’IRSN.

Les effets génotoxiques et le stress oxydatif sont des modes d’action des radionucléides partagés avec de
nombreux contaminants chimiques organiques et métalliques. Le cas de 'uranium est emblématique,
puisqu’il a été montré que son mécanisme d’action est probablement plus lié a ses propriétés chimiques
(dont la perturbation de la balance oxydative a ’origine potentielle de divers dommages oxydatifs) qu’a
ses propriétés radiologiques, a I’image de nombreux métaux traces. Cet aspect a notamment fait ’objet
des travaux menés dans le cadre du projet ANR HEMI-Breaks, qui a permis d’adapter plusieurs marqueurs
moléculaires sensibles des cassures double-brin induites par les métaux traces (dont ’uranium) au modéle
poisson Danio rerio puis de les appliquer in vitro et in vivo a I’étude des effets du rayonnement externe
gamma. Ces travaux ont été menés en collaboration avec les chercheurs du projet ENVIRHOM-Eco a U’'IRSN
(Christelle Adam-Guillermin, Catherine Lecomte-Pradines, Olivier Simon) sur le modeéle poisson, sur des
modeéles d’invertébré (bivalve, écrevisse) et sur des algues.

Les travaux menés dans le cadre du post-doctorat de Sandrine Pereira co-financé par le projet ANR
HEMI-Breaks (Pereira et al., 2011 [ACL11d]) ont permis de quantifier les cassures double brin de I’ADN et
de déterminer efficacité de la voie non-homologue NHEJ (gamma-H2AX, DNAPK, micronoyaux) a réparer
les cassures simple brin (essai comet en condition alcaline) induites par l’exposition a ’irradiation gamma

du poisson Danio rerio in vitro (lignée de cellules embryonnaires ZF4) et in vivo (embryons). Une
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comparaison des réponses obtenues aprés irradiation aigue ponctuelle (0,3 a 2 Gy a un débit de dose de 1
Gy/min) et continue (40 a 31250 pGy/h pendant 24h, soit 0,01 a 0,75 Gy) a montré que les dommages
résiduels de UADN sont plus importants lors de l’irradiation continue, sans pour autant altérer le
développement embryonnaire. Ce résultat pourrait étre lié a ’activation d’autres voies de réparation de
’ADN (ex. recombinaison homologue) ou au renouvellement des cellules altérées lors du développement
embryonnaire. Cette étude confirme donc la pertinence de marqueurs de dommage et de réparation de
’ADN comme des outils sensibles et précoces pour déterminer l’exposition aux rayonnements ionisants,
mais aussi de la nécessité d’explorer les dommages et les différentes voies de réparation par des outils
complémentaires. La continuité de ce travail a récemment permis de mettre en évidence la génotoxicité
de Uuranium in vitro sur cellules ZF4 (Pereira et al., 2012), suggérant une diminution de U’efficacité de la
voie de réparation NHEJ en présence de cadmium, comme déja suggéré pour le cadmium (Viau et al.,
2008), et ’activation potentielle de voies de réparation alternatives non spécifiques.

Concernant la validation de marqueurs de stress oxydatif, les travaux de thése de Simona Al Kaddissi
encadrée par Olivier Simon a U'IRSN (collaboration avec I’Universtié Bordeaux 1, EPOC, Patrice Gonzalez
Alexia Legay) ont permis, dans un premier temps, d’identifier les effets aigus de ’'uranium (0.03 a 8
mg/L, 4 a 10j) sur ’écrevisse Procambarus clarkii (Al Kaddissi et al., 2011 [ACL11a]) : ’étude a montré la
tolérance a U'uranium de cette espéce (faible mortalité observée), avec des niveaux d’accumulation dans
les organes clés (branchie, hépatopancréas) probablement lié a la mise en place d’un mécanisme de
détoxication (formes précipitées dans ’épithélium des branchies). L’étude a montré une répression des
génes impliqués dans la réponse au stress oxydatif (sod(Mn)) et mitochondriaux (cox1) corrélée aux
niveaux de bioaccumulation, accompagnée de dommages histologiques de U’épithélium branchial. Par la
suite (Al Kaddissi et al., 2012 [ACL12a]), l’étude des effets lors d’une exposition chronique a l’uranium
(30 et 60 jours, 30 pg/L U) a confirmé la perturbation de U’expression des génes mitochondriaux (12s,
atpé, cox1), des génes impliqués dans la réponse au stress oxydatif (sod(Mn), mt), ainsi que ’activité des
enzymes antioxydantes (SOD, CAT, GPX, GST - Figure 4). Ces résultats ont permis de proposer un possible
mécanisme de cytotoxicité de "'uranium, associé a une toxicité mitochondriale par l’action de métabolites
réducteurs sur U'uranium et la production d’espéces réactives de |’oxygéne, comme proposé par

Pourahmad et al. (2006) dans une étude in vitro sur des hépatocytes de rats.
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Figure 4 : Activités enzymatiques (SOD, CAT, GPX, GST) dans les branchies (G) et [’hépathopancréas
(Hp) de Procambarus clarkii aprés 30 et 60 jours a 0 (control) et 30 ug/L d’uranium. (*)P<0.05 (Al
Kaddissi et al., 2012, [ACL12a])
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Une démarche similaire sur un modeéle végétal (algue unicellulaire Chlamydomonas reinhardtii - Pradines
et al., 2005, [ACLO5b], résultats issus du Master de Virginie Wiktor en 2004) nous a conduit a rechercher
les réponses précoces de l"uranium par la mesure de marqueurs enzymatiques de stress oxydatifs (ratio
GSH/GSSG) et de détoxication (production de phytochélatines). Comme pour les métallothionéines sur les
modeéles animaux, l'uranium n’a pas montré de capacité a induire de phytochélatines, contrairement aux
essais menés avec du cadmium. Les marqueurs enzymatiques de stress oxydatifs n’ont pas montré une
sensibilité suffisante pour détecter une réponse a l’uranium et, au final, les réponses les plus sensibles ont
été mesurées sur ’activité photosynthétique (fluorescence de la chlorophylle) et la mesure de croissance
de la population algale. En effet, la sensibilité de la mesure de fluorescence chlorophyllienne, en lien
avec l’identification d’une altération de l'ultrastructure des chloroplastes, a pu étre optimisée dans le
cadre des travaux de post-doctorat de Laure Geoffroy (2006-2007) ayant visé a déterminer les effets
écotoxiques du séléniate sur l’algue unicellulaire Chlamydomonas reinhardtii (Geoffroy et al., 2007
[ACLO7a]). L’utilisation de la fluorescence modulée (PAM, Pulse Amplitude Modulated fluorescence) a en
particulier montré la pertinence de la détermination du rendement opérationnel de photosynthése comme
marqueur de réponse sensible au séléniate. Enfin, afin de compléter notre capacité a mesurer une
réponse sensible de ’algue Chlamydomonas reinhardtii a des contaminants pro-oxydants, la mesure de
ROS par une sonde fluorescente (DCFDA) a été adaptée et optimisée d’aprés Knauert and Knauer (2008).
Ce développement a fait l'objet du stage de Master d’Aurélie Sevestre (2008) et a pu étre utilisé avec
succés afin de déterminer les interaction du tritium et du cuivre dans le cadre de la thése de Céline Réty
(Réty et al., 2012 [ACL12b]), travaux menés dans le cadre du projet GGP-Environnement en
collaboration avec Philippe Ciffroy et Matthias Grote (EDF R&D).

2 Le travail de recherche effectué nous a permis de valider différents outils moléculaires et
cellulaires, confirmant la pertinence des marqueurs de génotoxicité et de stress oxydatif comme
marqueurs de réponse sensibles et informatifs sur les modes d’action et les effets écotoxiques a une
échelle d’organisation supérieure. Il reste encore beaucoup a faire dans la compréhension des
mécanismes fondamentaux d’interaction entre les ETM et les rayonnements ionisants avec le vivant,
et ce travail va bien au-dela des travaux ici présentés (ils sont conduits par ailleurs dans le cadre

du projet ENVIRHOM-Eco et de collaborations menées par d’autres chercheurs de [’équipe).

1.4 Effets sur la dynamique de population: ’approche DEB pour intégrer les effets sur les traits

d’histoire de vie

Les effets des radionucléides au niveau de la population sont intégrateurs des réponses mesurées au
niveau individuel. Cependant, bien que ce niveau soit écologiquement plus pertinent, la quantification de
la réponse d’une population a un contaminant est rendue difficile par la complexité des facteurs
environnementaux dont ils dépendent (conditions trophiques, pression de prédation, effet de la
densité...). Sous certaines hypotheses, des modeles permettent d’estimer le taux de croissance de la
population. Une des approches les plus efficaces permet de prendre en compte la structure interne des
populations : structurées en classes d’age en fonction de leur cycle de vie (cohortes), cette approche rend

ainsi la propagation des réponses observées sur les différents stades de vie écologiquement plus
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pertinente (Figure 5a). Une équation différentielle considére une décroissance exponentielle de
’abondance pour chaque cohorte avec le temps et permet en particulier de déterminer le taux

asymptotique d’accroissement de la population (A).
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Figure 5 : Représentation (a) d’une matrice de population structurée par dge (matrice de Leslie)
[APO7a] et (b) du délai prédit dans la croissance d’une population de daphnie (relatif au contréle) en
fonction d’une augmentation de la mortalité (A ), d’une baisse de fécondité (O) ou d’un délai de la
reproduction (CJ) [ACLO8a].

Ce type de modeéle matriciel a été appliqué dans le cadre du projet ERICA en collaboration avec Frédéric
Alonzo a UIRSN (Alonzo et al., 2008 [ACLO8a]) en simulant, sur la base des résultats expérimentaux
acquis, le retard de croissance de population de deux invertébrés terrestre et aquatique (Eisenia fetida et
Daphnia magna, respectivement exposés a une irradiation gamma externe et a ’*'Am). La modélisation a
permis de montrer que le retard de reproduction (ex. date de premiére ponte pour la daphnie - Figure
5b) est pour les deux especes le parameétre le plus sensible sur la croissance de la population. En revanche
la croissance d’une population de daphnie est apparue, en raison de son cycle de vie court, plus sensible a
une réduction de fécondité qu’a une réduction de la survie, tandis qu’E. fetida présente une méme

sensibilité pour ces deux critéres.

2 Ces travaux montrent que la simulation des effets sur la dynamique de population est possible en
se basant uniquement sur les connaissances acquises pour une génération d’individus, comme c’est
généralement le cas pour les tests d’écotoxicité standards. Cependant, la propagation de la réponse
a l’identique d’une génération a [’autre, ne permet pas de prendre en compte les différences de
sensibilité qui peuvent apparaitre au fil des générations. Pour cela, il est nécessaire de déterminer

la réponse des individus sur plusieurs générations.

Dans une étude de 70 jours, les effets de I’2*'Am sur Daphnia magna ont été étudiés plus en détails afin de
mieux maitriser |’exposition interne, et de déterminer les réponses des individus exposés sur 3 générations
successives (Alonzo et al., 2008 [ACLO8b]). Les résultats ont montré des effets sur la survie, la fécondité
(fig. 2 et 3, pages A41-A42) et la croissance, représentatifs d’une sensibilité plus forte au fil des

générations : si a la premiére génération, aucune mortalité n’avait été observée jusqu’a 990 pGy/h
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[ACLO6a] (confirmé jusqu’a 15000 uGy/h [ACLO8b]), la survie et la croissance des larves de deuxiéme et
troisieme génération est en contraste affectée des 300 pGy/h. En particulier, les juvéniles de petite
taille, issus d’ceufs de masse plus faible, montrent une plus grande sensibilité. En considérant ces effets
multigénérationnels, les conséquences prédites sur la croissance de la population sont logiquement bien

plus importantes que sur la base des réponses d’une premiére génération uniquement (Figure 6).
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Figure 6 : Effet de [’>*'Am sur la croissance de population de D. magna, simulée a partir des données
obtenues aprés [’exposition d’une génération (gauche) ou de trois générations successives (droite)
(Alonzo et al., 2008 [ACLO8a]).

L’aggravation des effets au fil des générations a pu étre confirmée sur d’autres contaminants. Les travaux
de thése de Sandrine Massarin (2007-2010) ont ainsi mis en évidence que les effets de l"uranium sur la
croissance somatique et la reproduction de Daphnia magna s’aggravent sur 3 générations successives
exposées : une réduction importante de la croissance et du taux de nutrition est par exemple visibles dés
10 pg/L U a la deuxieme génération exposée (Massarin et al., 2010 [ACL10a]). L’exposition précoce de la
deuxiéme génération dés l’embryogénése pourrait en partie expliquer |’aggravation des effets observés,
mais les effets sont plus complexes, car ils dépendent aussi des réserves énergétiques allouées par la mére
dans les ceufs. L’allocation d’énergie semble donc étre un facteur clé dans la survie et la croissance des

juvéniles.

Dans U’approche de type Scope For Growth utilisée dans les travaux de thése de Florence Zeman (Zeman
et al., 2008 [ACLO8f]), la capacité reproductive et de croissance d’un individu avaient été déterminées a
partir d’une estimation de U’énergie disponible pour Uindividu (différence entre la mesure de
I’assimilation et la respiration). Cependant, croissance et reproduction demandent une dépense
énergétique basale de maintenance qui n’est pas prise en compte par ce type d’approche. Afin d’établir
un bilan énergétique complet, prenant en compte la dynamique inhérente a la croissance des individus, la
théorie DEB (Dynamic Energy Budget) de Kooijman (1993) permet de décrire quantitativement les grandes
fonctions biologiques d’un organisme (nutrition, assimilation, croissance, reproduction, maintenance et
vieillissement) par les flux d’énergie. Cette théorie a été adaptée par Kooijman et Bedaux (1996) pour
décrire les réponses biologiques d’un organisme en présence de substances toxiques et leurs conséquences
sur la croissance et la reproduction. C’est le modele DEBtox (Dynamic Energy Budget in toxicology)
décrivant 5 modes d’action possibles, décrits par une fonction de stress a seuil (décrit par la NEC, ‘No
Effect Concentration’) et dont lintensité de la réponse dépend de la concentration interne dans

’organisme (Figure 7).
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Figure 7 : Représentation schématique de la répartition d’énergie dans le modele DEB et des 5 modes
d’action considérés dans le DEBtox (d’aprés Kooijman, 2000)

En couplant les modéles DEBtox aux matrices de Leslie, il a été possible de relier les effets de I’'uranium
sur la survie, la croissance et la reproduction a la dynamique de population (Massarin et al., 2011
[ACL11c], en collaboration avec U'Ineris). Comme indiqué plus haut (§1.2), les résultats obtenus sur la
daphnie ont tous confirmé ’action centrale de l"uranium sur la réduction de l’assimilation de nourriture,

probablement lié a des effets directs sur le systéeme digestif.

@ Par le développement d’une approche DEBtox, il a été possible de confirmer que le mode d’action
de [’uranium suggéré (baisse de [’assimilation de nourriture) permet d’expliquer les réponses
observées sur la baisse de croissance et la diminution de la reproduction des individus, mais aussi
de simuler de maniere satisfaisante [’accroissement de l’intensité des effets au fil des générations.
Cette approche a de plus [’avantage, comme [’a suggéré Billoir et al. (2009), de prendre en compte
toutes les concentrations d’expositions simultanément dans le modéle pour [’estimation d’une
concentration sans effet (NEC, No Effect Concentration), permettent une détermination plus fiable

de la concentration critique d’effet qu’avec une EC,y ou une NOEC.

1.5 Intégration des connaissances acquises pour [’évaluation du risque écologique : détermination de

valeurs guides pour la protection des écosystémes

Les travaux de recherche présentés ci-dessus ont permis de déterminer la sensibilité des traits d’histoire
de vie de différentes espéces aux radionucléides et aux ETM, de mettre en évidence certains mécanismes
a Uorigine de ces réponses, et au final de démontrer la capacité prédictive des données acquises pour
simuler des effets au niveau de la dynamique de population des espéces. Ces études fournissent aussi, du
point de vue de ’évaluation du risque, les données primaires nécessaires a la détermination de valeurs

guides pour la protection des écosystémes.
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Synthése des travaux scientifique effectués

La détermination d’une valeur guide dite sans effet pour tout ou partie d’un écosystéme et pour une
substance donnée constitue une étape incontournable pour déterminer une norme de qualité
environnementale (NQE) dans le cadre de la prévention pour la protection des milieux (ex., directive
cadre sur U'eau, directive 76/464/CEE). Dans ce cadre, la NQE se définit par « la concentration d’un
polluant ou d’un groupe de polluants dans l’eau, les sédiments ou le biote qui ne doit pas étre dépassée,
afin de protéger la santé humaine et l’environnement ». Pour ’environnement, les valeurs a déterminer
correspondent pour chaque contaminant a la plus faible des PNEC (« Predicted No Effect Concentration »)
des différents compartiments que sont U’eau, les sédiments et les organismes vivants. La PNEC a pour
objet de protéger la structure et le fonctionnement du compartiment d’intérét de |’écosystéme exposé
(biodiversité associée a la colonne d’eau ou aux sédiments dans le cas d’un écosysteme aquatique). Dans
la pratique, ce sont le plus souvent les données d’effet du type ECyo ou EC5, obtenues en laboratoire
(comme illustré dans les travaux présentés au §1.2) qui servent de base a la détermination d’une PNEC
dans un cadre réglementaire (European Commission, 2003). Afin d’assurer une représentativité suffisante,
quatre catégories d’effet de type déterministe (mortalité, croissance, reproduction, morbidité) sont
généralement considérées sur plusieurs taxons, et analysées selon leur pertinence écologique en termes
de dynamique de populations des espéeces (e.g., Forbes et Calow, 2002b).

Nous avons adapté et développé les outils méthodologiques nécessaires afin de dérouler cette démarche
pour ce qui concerne les radionucléides. Ces travaux ont été menés en collaboration avec les chercheurs a
UIRSN (Karine Beaugelin-Seiller, Jacqueline Garnier-Laplace) dans le cadre des projets ERICA
(collaboration avec les partenaires européens participants) et GGP-Environnement (collaboration avec
Philippe Ciffroy, EDF R&D), ainsi que du Groupe d’Expertise Pluraliste GEP-mines. Une intégration de

cette démarche est en cours dans le cadre du projet ANR AMORE.

Dans un premier temps, le travail initié par le stage de DESS de Claire Della-Vedova et des travaux
effectués dans le cadre du projet ERICA, ont eu pour objet de déterminer des critéres de protection
génériques pour les écosystemes vis-a-vis des rayonnements ionisants gamma, en dérivant I’équivalent de
PNEC : la PNED pour les effets aigus, et la PNEDR pour les effets chroniques (« Predicted No Effect Dose
(Rate) »). Un travail de sélection des données issues de la base de donnée FRED (FASSET Radiation Effet
Database), de reconstruction des relations dose-réponse et de traitement statistique par la méthode SSD
(« Species Sensitivity Distribution ») a été adoptée (fig. 1 et 2, pages A52-A53 [ACL0O8d]). Le détail de la
démarche ayant mené a la détermination d’une PNED(R) du rayonnement gamma pour différents types
d’écosystemes est présenté pages A50 a A51 (Garnier-Laplace et al., 2006 [ACLO6b]). La pertinence de
utilisation de ces valeurs génériques dans le cadre d’une évaluation des risques écologiques (application
dans le cadre de U’approche intégrée ERICA) est discuté dans Garnier-Laplace et al. (2008, [ACL08d]) en
comparant ces valeurs au bruit de fond naturel (généralement de U'ordre de 0,01 a 1 uGy/h) et des effets
observés sur des sites contaminés par des radionucléides, ainsi qu’en illustrant des cas ou une évaluation
générique de ce type atteint ses limites (ex. objectif de protéger un écosysteme ou une espece
particuliére). Au final, une PNEDR générique de 10 uGy/h a été déterminée comme valeur guide assurant
une protection suffisante de la structure et du fonctionnement de ’ensemble des écosystémes vis-a-vis

des effets d’une exposition chronique aux rayonnements ionisants.
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Synthése des travaux scientifique effectués

Dans un deuxiéme temps, nos travaux ont porté sur l’'uranium. L’uranium figure parmi les 41 substances
d’intérét pour l’évaluation de l’état chimique des masses d’eau francaises ainsi que des substances
pertinentes du programme national de réduction des substances dangereuses dans l’eau (circulaire
DE/DPPR du 07/05/2007), pour lesquelles il est nécessaire de définir une NQE. Nous avons ainsi proposé
une méthodologie pour déterminer une PNEC relative au danger chimique de l’uranium en eau douce
(Beaugelin-Seiller et al., 2009 et 2010 [AP09a, AP10b]). Les données d’écotoxicité rassemblées étant
insuffisantes pour appliquer la méthode SSD, la donnée d’écotoxicité chronique de l’uranium en eau douce
la plus sensible a été retenue (NOEC-7j sur le microcrustacé Ceriodaphnia dubia de 2,7 pg/l - Pickett et
al., 1993). En lui affectant le facteur de sécurité de 10 recommandé (European Commission, 2003), une
valeur générique de la PNEC chronique eau douce de l"uranium a 0,3 pg/L U, a appliquer en incrément du
bruit de fond géochimique, a été déterminée. A la suite de ces travaux, la prise en compte des
connaissances acquises sur la biodisponibilité nous a permis de proposer une PNEC par domaines physico-

chimiques pour U'uranium (voir §2.4).

Enfin, le travail de post-doctorat de Teresa Mathews (Mathews et al., 2009 [ACLO9a]) a permis
d’effectuer une évaluation probabiliste (Figure 2) du risque chimique et radiologique pour le cas de

’uranium, en considérant respectivement une PNEC (chimique) et la PNEDR (radiologique).
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Figure 8 : Représentations schématique de ’approche probabiliste adoptée pour la détermination des
indices de risque chimique ou radiologique de [’uranium [ACLNO8a].

Une méthode a été proposée permettant de convertir, pour plusieurs espéces de référence, les
expositions en termes de concentration (ug/L U) et de débit de dose (uGy/h) pour différentes
compositions isotopiques de Uuranium (fig. 17 et méthode détaillée pages A30-A31 [ACLO09a]). Les
résultats montrent que la proportion d’especes protégées du danger radiologique par la valeur guide
chimique décroit avec le degré d’enrichissement de l'uranium en #°U considéré, alors que la PNEDR de
10uGy/h ne permet pas pour la majorité des cas d’assurer une protection vis-a-vis du danger chimique.
Ces travaux confirment donc la pertinence de considérer en priorité le danger chimique plutét que

radiologique dans ’évaluation du risque écologique de "uranium.
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2 Biodisponibilité des éléments traces métalliques et des radionucléides en milieu

aquatique : influence de la spéciation chimique

7 publications internationales (ACLO3a, ACLO4a, ACL0O4b, ACLO5a, ACLO6c, ACLO7a, ACLO8f)

Principales communications complémentaires : 2 articles a comité de lecture nationale (ACLNO8a,
ACLNQ09a), 1 chapitre d’ouvrage (0S09a), 3 rapports (APO6e, APO9b, AP10b)

Encadrement de 2 stagiaires (E Bakkaus, 2002 ; A Devez, 2000), co-encadrement d’1 thése (F Zeman,
2008) et participation a ’encadrement de 2 theses (R Buzier, 2005 ; A Devez, 2004)

Collaborations : IRSN (L Février, F Coppin, S Frelon, O Simon, A Pelfréne), HSM (E Gomez, C Casellas, JL
Seidel, F Elbaz-Poulichet), CEA (E Ansoborlo, E Bion, V Moulin), Cemagref (MH Tusseau-Vuillemin, J
Garric), Ineris (K Tack), EDF R&D (Ph Ciffroy, M Grote, R Charlatchka), Institut Forel (J Dominik, C
Guéguen), INRS-ETE (C Fortin)

Programmes de recherche : ENVIRHOM-ECO, GGP-Environnement, AMORE

Participation a des groupes de travail et d’expertise : CETAMA GT-32, GT Biodisponibilité, GEP-mines

2.1 Contexte et démarche scientifique

On définit la biodisponibilité comme le degré avec lequel un contaminant est assimilé par un organisme
(Hamelink et al., 1994). La connaissance de la biodisponibilité d’un contaminant dans un milieu donné est
donc primordiale pour estimer !’exposition et la réponse biologique des organismes qui en résulte. Trois

aspects de la biodisponibilité peuvent étre définis pour les organismes de l’environnement :

la disponibilité environnementale, qui se définit par Uapport du contaminant jusqu’a
Uenvironnement immédiat de 'organisme (c'est-a-dire ou il peut étre pris en charge par
'organisme) et les formes chimiques sous lesquelles le contaminant est apporté (spéciation

chimique) ;

la biodisponibilité environnementale, qui se définit par les processus physiologiques de prise en

charge par l'organisme ;

la biodisponibilité toxicologique, qui se définit par ’ensemble des processus qui contribuent a la
réponse biologique de l’organisme suivant sa prise en charge : internalisation, redistribution dans

les tissus, détoxication.

Dans cette logique, la disponibilité puis la biodisponibilité environnementale des ETM dissous pour les
organismes aquatiques a été décrite en trois étapes principales par Campbell (1995) : I’advection ou la
diffusion depuis la solution vers la surface de la membrane ; [’adsorption ou la complexation sur les sites
de transport ; le transport a travers la membrane pour une assimilation dans 'organisme. Il est
généralement admis que la biodisponibilité des ETM n’est pas fonction des concentrations totales
dissoutes dans le milieu d’exposition. Le modéle d’activité de U'ion libre (FIAM) a été proposé pour décrire
la biodisponibilité par les activités en ion libres des ETM (Morel, 1983 ; Campbell, 1995 - Figure 9). Ce
modéle considére que seules les espéces réactives a la surface des cellules (ions métalliques hydratés et

complexes cinétiquement labiles) sont biodisponibles, alors que les especes chimiques qui ne peuvent pas




réagir avec la membrane cellulaire (complexes stables avec des ligands inorganiques et organiques,

métaux complexés ou adsorbés sur des surfaces) ne sont pas considérées comme biologiquement actives.

Organisme Membrane Mucus Couche de Solution
plasmique ou paroi diffusion homogéne
(6-9pum) (30-100nm) (20-30pm)
(2R aVAVAVAVa L SlaVAVAVAVAL i
W D D
—— pMn+ kint K d K K K
MLy, < M R-M i

Dans la solution homogéne, [’ion libre (M™) est en équilibre avec un nombre i de ligands L pour
former les complexes ML selon des constantes d’équilibre Ki. Apres diffusion vers la membrane
plasmique de [’organisme (coefficient de diffusion D), U’ion libre M™ et les complexes MLi
interagissent avec le site de transport membranaire (R) ou des sites de surface biologiquement
non actifs (A) selon leurs constantes de formation ks et de dissociation ks. La cinétique

d’internalisation (kint) est [’étape cinétiquement limitante.

Figure 9 : Modele conceptuel de biodisponibilité des éléments traces métalliques pour les organismes
aquatiques (d’apres Campbell, 1995 [0S09a]).

Cette approche a depuis été largement développée, avec son extension le BLM (Biotic Ligand Model, voir
ci-aprés §2.2), jusque dans un contexte réglementaire. Cependant, plusieurs limites et exceptions ont pu
étre démontrées et demandent de déterminer le domaine de validité de ces approches (ex. revue critique
de Slaveykova et Wilkinson, 2005). Dans notre travail, deux grands types d’approches ont été développées
afin d’estimer la disponibilité environnementale des ETM, soit par des approches de modélisation de la
spéciation chimique des ETM dans le milieu, soit directement en mettant en oceuvre des méthodes
analytiques pour la quantification de la fraction labile (cf. synthése des approches de modélisation et
analytiques dans Gilbin et al., 2009 [0S09a]).

Dans les deux chapitres suivants, nous illustrerons par nos travaux menés sur la biodisponibilité des ETM et
de U’uranium, les informations qu’il est possible d’obtenir par la modélisation de la spéciation chimique en
solution (82.2) ou la quantification analytique des fractions labiles (§2.3), et de quelle maniére ces
connaissances ont pu étre utilisées pour mieux déterminer les expositions et évaluer les risques dans
différents cas d’étude (§2.4).

2.2 Apports de la modélisation de la spéciation chimique pour estimer la biodisponibilité

Parmi les outils basés sur les modéles de spéciation chimique a U’équilibre thermodynamique, une des
approche les plus abouties est |’approche BLM (Biotic Ligand Model - Di Toro, 2001 ; De Schamphelaere et
Janssen, 2002; Paquin, 2002), qui simule la spéciation chimique des ETM dans les eaux (dont la prédiction
de la concentration en ion libre), ainsi que les phénoménes de compétition du métal toxique avec d’autres

ions (généralement Ca?*, Mg?*, Na*, K*) pour leur prise en charge par un ligand biotique (ligand



représentant le site de toxicité pour un organisme, dont la nature précise n’est généralement pas
caractérisé). Ce concept est aujourd’hui retenu pour la détermination de critéres de qualité d’eau pour
divers métaux (Reiley, 2007) et son application en France dans le cadre de la Directive Cadre sur ’Eau est
en cours d’évaluation par le groupe d’expert sur la biodisponibilité auquel nous participons avec |’Ineris,
le Cemagref et EDF R&D.

Pour une application de cette approche aux radionucléides, la premiére étape est de disposer d’une base
de données thermodynamiques cohérente et validée afin de rendre possible une simulation correcte de la
spéciation chimique en solution. Notre participation au groupe de travail CETAMA GT32 consacré a ce
sujet nous a permis depuis plusieurs années de déterminer lUinfluence des données utilisée pour la
modélisation de la spéciation en utilisant le modéle de spéciation J-Chess (Van der Lee, 1998). Une
illustration en est donnée par le travail d’inter-comparaison effectué sur U’Américium(lll) (Bion et al.,
2005 [ACLO6c]). De méme, un travail conséquent a été effectué sur [’uranium afin de disposer d’une base

de données thermodynamiques mise a jour et cohérente (Denison et Garnier-Laplace, 2005).

L’uranium a un comportement chimique relativement complexe au sein des systémes aquatiques
continentaux, en comparaison d’ETM comme le cuivre. Les concentrations en espéeces dissoutes d’uranium
sont fonction du potentiel redox, du pH et de la nature et teneur des ligands présents. La forme
hexavalente U(VI) controle la concentration en uranium total dans les environnements oxydants (Figure
10). Ainsi, dans un milieu aquatique inorganique et oxydant, 'U(VI) se trouve sous diverses formes de
complexes en fonction en particulier des équilibres calco-carboniques et de la concentration en ligands
inorganiques (phosphates, sulfates, fluorures, silicates). Il peut notamment former des complexes
carbonatés ((UO;),CO3(0H)*, UO0,C0;, UO0,(COs),%, UO,(COs3):*) ou hydroxylés (UO,0H*, UO,(OH), et
(UO2)2(OH).>).
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Figure 10 : Diagramme pe-pH de [’uranium obtenu avec le logiciel J-Chess ([U]= 300 ug/L dans le milieu
d’exposition de D magna, milieu M4). La zone en rouge représente la zone de pH et de potentiel
d’oxydo-réduction susceptible d’étre rencontrée dans [’environnement. Figure issue de la thése de F.
Zeman (2008).

De précédentes études sur la toxicité de "'uranium indiquent que la bioaccumulation (Fortin et al., 2004)
ainsi que la toxicité de 'uranium (Markich, 1996) sont proportionnelles a la concentration en métal sous

forme ion libre (UO,**). Cependant, des études plus récentes ont rapporté un certain nombre d’exceptions



quand le pH varie (Markich et al., 2000 ; Fournier et al., 2004 ; Fortin et al., 2007). Ces études suggerent
que la spéciation ainsi que le pH pourraient avoir un effet plus complexe que celui attendu par les
modeles du FIAM et BLM.

Notre objectif a donc été de préciser le lien entre la spéciation chimique (disponibilité environnementale)
de Uuranium a différents pH et sa biodisponibilité toxicologique estimée par un bioessai sur le
microcrustacé Daphnia magna (Zeman et al., 2008 [ACL0O8f]). Les données obtenues dans notre travail ont
été comparées aux données préalablement publiées sur la toxicité de "uranium sur D magna (Poston et
al., 1984 ; Barata et al., 1998), dans le but de valider le modele de biodisponibilité établi : |’hypothése
est qu’a une compétition constante avec les cations (notre étude et celles reportées dans la littérature
ont été menées a des dureté comparables), la CEsy-48h devrait logiquement étre associée a une
concentration identique d’UO,%*. Cependant, la concentration d’UO,2* calculée a la CEsy-48h varie de
plusieurs ordres de grandeur suivant les conditions de pH (de 6,5 10® a 1,7 10" pg/L), et une corrélation
linéaire entre la concentration en ion libre uranyle dans les différents milieux a la CEsyp-48h et le pH a pu
étre mise en évidence. En conclusion de ce travail, différentes hypothéses on pu étre formulées quant au

role du pH sur la biodisponibilité de [’uranium comme :

e une compétition de l’ion UO,** avec le proton H*, comme le suggére la relation linéaire log
[UO,2*]/pH, en accord avec Di Toro et al. (2005),

e une inhibition non-compétitive du transport du métal par les protons, comme reporté par Fortin et

al. (2007) chez les algues (avec une plus grande entrée de UO,?* a pH=8 plutdt qu’a pH=7),

e une contribution d’autres espéces écotoxiques de l’uranium, incluant UO,0H* ou des complexes

carbonatés, comme suggéré par Fortin et al. (2007) et Markich et al. (2000).

@ Nos résultats conduisent a considérer plusieurs espéces chimiques biodisponibles pour [’uranium
en solution. Seules les molécules dont [’encombrement stérique est important sont considérées
comme physiquement non biodisponibles, ainsi que les molécules chargées négativement (en raison
de [’électronégativité des membranes biologiques). Ainsi, il est nécessaire de considérer a minima
quatre especes chimiques biodisponibles pour exprimer le flux d’uranium internalisé et donc

pouvant contribuer a un effet écotoxique (Denison, 2004).

La simulation de la spéciation chimique pour quantifier la biodisponibilité montre ses limites pour un
élément comme l'uranium, a la fois car des incertitudes sur les données thermodynamiques utilisées
subsistent, mais aussi car cette approche implique de connaitre de maniére exhaustive la concentration et
les caractéristiques des ligands mis en jeu. Les limites sont donc atteintes deés lors que les constantes
thermodynamiques sont méconnues pour un complexe. C’est notamment dans ces cas (milieux complexes
difficiles a décrire théoriquement) que U’approche de la spéciation par des méthodes analytiques peut

potentiellement palier aux limites de la modélisation.



2.3 Apports de la mesure de labilité pour estimer la biodisponibilité

La spéciation chimique des ETM et des radionucléides via des méthodes analytiques tend a se développer
de par les potentialités de plus en plus élevées des méthodes et leur adaptation aux matrices
environnementales (Gilbin et al., 2009 [0S09a]). Certaines méthodes permettent en particulier de
quantifier la fraction labile (ion libre et complexes susceptibles de se dissocier lors de [’analyse),
représentative de la biodisponibilité tant que les hypothéses du FIAM sont respectées, que les
concentrations en cations compétiteurs sont stables et que les complexes inertes sont montrés comme non
biodisponibles. La difficulté réside dans la validation expérimentale de ces hypotheses, pour des méthodes
analytiques adaptées a la mesure de labilité dans des échantillons environnementaux, dans l’idéal

directement in situ.

Pour des métaux comme le cuivre, diverses méthodes permettent de mesurer spécifiquement ’ion libre
et/ou les complexes labiles a de faibles concentrations, comme les méthodes polarographiques qui
permettent de déterminer la spéciation des métaux dans les eaux avec une précision suffisante (Buffle,
1988). Cependant, ces méthodes ne sont disponibles que pour certains métaux et sont souvent délicates a
mettre en ceuvre in situ car elles demandent une technicité importante souvent incompatible avec un
déploiement dans le cadre de programme de surveillance de routine (ex. de I’étude de Devez et al., 2005
[ACLO5a] décrite au §2.4 ci-dessous). Dans cet objectif, la DGT (Diffusive Gradient in Thin Film, proposé
par Davison et Zhang, 1994 - Figure 11) permet d’envisager un déploiement in situ pour la détection de
’ion libre et des complexes suivant leur labilité. Le principe repose sur lutilisation des propriétés
complexantes d’une couche d’accumulation (en général une résine chélatante) qui permet d’établir un
flux constant des éléments vers celle-ci, controlé par interposition d’une couche de diffusion d’hydrogel
entre le milieu extérieur et la couche d’accumulation. Ce dispositif simple permet ainsi de relier
quantitativement ’accumulation des éléments sur la résine au cours du temps aux concentrations labiles
dans le milieu extérieur (Gilbin, 2006 [APO6e] ; [ACLO3a]). L’un des grands avantages de la DGT pour une
application in situ est que la concentration de métal mesurée dépend du temps de déploiement du
systeme, et permet donc une mesure trés sensible des concentrations labiles si le temps de déploiement

est suffisant.
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Figure 11 : Montage du dispositif DGT et représentation schématique du mécanisme de la DGT
immergée en solution (d’apres Tusseau-Vuillemin et al., 2003 [ACL03a]).

Nos travaux menés en collaboration avec Marie-Héléne Tusseau-Vuillemin au Cemagref ont permis de
caractériser les complexes labiles mesurés par la DGT (Tusseau-Vuillemin et al., 2003 [ACLO3a]). En
s’inspirant du formalisme adopté pour la description de la labilité des complexes en électrochimie (De
Jong et Van Leeuwen, 1987 et Galeceran et al., 2001), il nous a été possible de proposer un modéle
numérique de diffusion des especes métallique dans la DGT, permettant de décrire la labilité des

complexes. Ce modeéle a été validé par des mesures de labilité de complexes labiles et inertes du cuivre



(respectivement Cu-citrate et Cu-EDTA). L’étude a notamment identifié les paramétres influencant la
labilité d’un complexe : le temps caractéristique de diffusion dans le gel (lui-méme fonction de
I’épaisseur du gel et du coefficient de diffusion du complexe), la constante de dissociation du complexe et
le rapport métal/ligand (labilité inversement proportionnelle au rapport métal/ligand). Une des
conséquences est que pour interpréter de maniére fine la mesure de labilité par DGT, il est nécessaire de
connaitre précisément les coefficients de diffusion des complexes dans le gel (alors que généralement, un

coefficient de diffusion identique est considéré pour le métal libre et les complexes labiles).

A la suite de ces travaux de qualification de la DGT pour la mesure de labilité, nous avons étudié ses
performances a évaluer la biodisponibilité en comparant les mesures de labilité en présence de plusieurs
ligands (EDTA, NTA, glycine, matiére organique naturelle) avec la mesure d’une réponse biologique sur
Daphnia magna (ECso-24h - Tusseau-Vuillemin et al., 2004 [ACL04b]). Pour un complexe non labile et non
écotoxique comme le Cu-EDTA, les mesures sont apparues probantes, alors que pour le complexe labile
Cu-NTA (mais non écotoxique), la DGT n’a pas montré de plus-value pour caractériser la biodisponibilité.
Pour la matiére organique naturelle, formant des complexes non écotoxique mais partiellement labiles,
comme pour la glycine, nous avons pu déterminer la capacité de la DGT a discriminer les complexes de

plus fort encombrement stérique en utilisant des gels de diffusion restrictifs.

Des premiéres expériences effectuées dans le cadre du post-doctorat d’Aurélie Pelfréne, en collaboration
avec Laureline Février a UIRSN, ont permis d’entreprendre une démarche similaire pour qualifier la
mesure de labilité par DGT vis-a-vis de "'uranium dans des matrices simples, et notamment de confirmer
(comme pour le cuivre) Uinfluence du rapport métal/ligand (complexes testés avec EDTA, citrate,
carbonates et phosphates) et de ’épaisseur du gel diffusif. Du fait de la labilité partielle de plusieurs
complexes inorganiques, et de la biodisponibilité potentielle de complexes non labiles (voir plus haut
’étude de Zeman et al., 2008 [ACLO8f]), les résultats sont plus difficiles d’interprétation. Les études se

poursuivent a UIRSN afin d’aboutir a la soumission d’un article courant 2012.

2.4 Intégration des connaissances acquises sur la biodisponibilité pour [’évaluation du risque

écologique : apports et limites des différentes approches

Les connaissances acquises sur la relation entre la spéciation chimique de l'uranium et sa biodisponibilité

(décrits §2.2) ont été mises a profit dans le cadre de notre participation au Groupe d’Expertise Pluraliste



sur les mines d’uranium du Limousin GEP-mines [APO9b] et de nos travaux pour la proposition d’une NQE
conditionnelle aux domaines physico-chimiques des cours d’eau francais [AP10b]. La poursuite de ces
travaux est en cours dans le cadre du groupe d’expert sur la biodisponibilité des ETM auquel nous
participons avec ’Ineris, le Cemagref et EDF R&D et dans le cadre du développement d’une approche

multicritére pour ’évaluation du risque écologique dans le cadre du projet ANR AMORE.

La prise en compte du concept de biodisponibilité dans les évaluations de risques a fait ’objet d’études
avancées pour les ETM. Pour certains métaux traces, l’état des connaissances est tel que certaines
autorités (par exemple, ’US-EPA) ont désormais accepté que des outils de mesure ou de prédiction de la
biodisponibilité soient intégrés aux dossiers d’évaluations de risques. En fonction du degré de
connaissances relatives au métal et au site étudié, la notion de biodisponibilité peut étre introduite a

différents niveaux, du plus simple au plus complexe :

e estimation de la concentration en ETM libre (et éventuellement en complexes biodisponibles) par

'utilisation de modéles de spéciation thermodynamique ;

e prise en compte de la distribution liquide-solide (par approche du type coefficient de distribution

ou mesure de la fraction dissoute) ;

e estimation de la concentration métallique labile par U'utilisation d’outils analytiques permettant

discriminer les formes labiles et inertes (ex. DGT).

La sélection des méthodes et des approches permettant de dériver des facteurs de correction tenant
compte de la biodisponibilité dépend donc du contexte de |’évaluation (par exemple, nature et quantité
des données physico-chimiques du site), des métaux considérés (existence ou non de modele BLM) et des
capacités de mesures complémentaires (par exemple, validité d’outils analytiques polarographiques,
DGT...). Ainsi, il apparait possible d’explorer ces différentes approches, et surtout de proposer des
méthodologies de détermination de PNEC corrigés d’un facteur de biodisponibilité. Quelques exemples
d’études auxquelles nous avons participé permettent d’illustrer ces différentes approches permettant de

considérer la biodisponibilité.

e Cas des la détermination d’une PNEC par domaines physico-chimiges pour l’uranium

Afin d’identifier les parameétres physico-chimiques a considérer a minima pour établir une typologie de la
spéciation de ’'uranium pour les cours d’eau francais, la sensibilité de la spéciation de l’'uranium U(VI) aux
variations de conditions physico-chimiques des eaux de surface en France a été étudiée en effectuant des
calculs de spéciation pour des gammes réalistes de composition des eaux (Beaugelin-Seiller et al., 2010
[AP10b]). Sur la base des connaissances acquises sur la biodisponibilité de l’uranium, plusieurs hypothéses
ont été considérées pour représenter la biodisponibilité de "'uranium, consistant a considérer ’ion libre
UO,* seul ou combiné avec un ou plusieurs complexes considérés biodisponibles (complexes hydroxylés,
carbonatés et phosphatés). La prise en compte des especes UO,**, UO,(OH)*, UO,(OH), et UO,CO; est
apparue comme la combinaison la plus représentative des données d’écotoxicité disponibles, tout en
restant dans une démarche conservative pour la détermination de PNEC conditionnelles au domaine
physico-chimige des cours d’eau francais. Ainsi, la PNEC générique de 0,3 pg/L U peut étre considérée
comme applicable dans les eaux pour lesquelles l’uranium est a priori totalement biodisponible (ex. eau

de pH<6,4 et/ou d’alcalinité <10 mg/L HCOs), alors que dans des eaux de surface de composition typique



des grands cours d’eau francais (pH de 7 a 8, dureté et alcalinité de l’ordre de 100 mg/L CaCOs), la
fraction biodisponible de l’uranium peut étre estimée entre 1 et 10% des concentrations inorganiques

dissoutes (donc une PNEC estimée a un ou 2 ordres de grandeur au dessus de la PNEC générique).

e Cas des ETM dans la Vistule : apport de la spéciation par taille (ultrafiltration)

L’étude menée en collaboration avec Céline Guéguen et Janusz Dominik a ’Institut Forel (Guéguen et
al., [ACLO4a]) a eu pour but de déterminer le lien entre la biodisponibilité (bioessais de toxicité : CEs,-
72h sur Uinhibition de croissance de ’algue Pseudokirchneriella subcapitata et bioessai Microtox® sur la
bactérie Vibrio fisherii), le fractionnement par taille et la simulation de la spéciation a U’équilibre
thermodynamique dans la partie amont de la riviere Vistule en Pologne. La comparaison de la toxicité
dans les eaux ultrafiltrées, filtrées et non filtrées nous a permis d’identifier le role majeur de
[’association des métaux toxiques (Cd, Co, Cr, Cu, Mn, Pb, Zn) avec les particules et avec les ligands de
faible poids moléculaire. La présence éventuelle d’autres substances qui n’ont pas été mesurés n’a pas

permis d’expliquer totalement la nature écotoxique de certains échantillons (voir §3.3).

e (Cas du cuivre dans les eaux de ruissellement issus de parcelles viticoles : complexation par la

matiére organique naturelle

Durant une étude de suivi in situ du bassin versant viticole de Roujan en collaboration avec Elena Gomez,
Claude Casellas et Francoise Elbaz-Poulichet a HSM (thése d’Aurélie Devez, Devez et al., 2005
[ACLO5a]), des eaux de ruissellement ont été prélevées, lors d’événements pluvieux, sur deux parcelles
individualisées (C et NC) dont le type de sol et les pratiques culturales différent. Malgré des
concentrations totales en cuivre toutes supérieures a la CEs, pour le bioessai utilisé (CEso-72h sur la
croissance de ’algue Pseudokirchneriella subcapitata) nous avons montré le pouvoir complexant de ces
eaux par analyse polarographique (DPASV), en cohérence avec la nécessité d’ajouter des concentrations
de 3 a 10 fois supérieures a la CEsp-72h de référence du cuivre pour générer une toxicité ). Les analyses
par DPASV ont indiqué ’existence d’un complexe électrochimiquement labile du cuivre dont ’apparition
est concomitante avec la toxicité lors d’additions successives de cuivre. La encore, certains échantillons
se sont avérés écotoxiques malgré la faible biodisponibilité du cuivre, probablement due a la présence

d’autres contaminants.

e (Cas des ETM dans le bassin versant de la Seine : validation de la DGT in situ

Ce dernier exemple concerne la mesure de labilité des métaux en Seine avec la DGT, en collaboration
avec Maie-Héléne Tusseau-Vuillemmin et dans le cadre de la thése de Rémy Buzier au Cemagref et la
contribution de Frangoise Elbaz-Poulichet et Jean-Luc Seidel a HSM (Tusseau-Vuillemin et al., 2007
[ACLO7b]). L’étude a permis de montrer que le déploiement de DGT avec des gels restrictifs, dans des

qualités d’eaux contrastées du bassin versant de la Seine permet de distinguer la disponibilité des ETM :



dans les stations étudiées sous influence de rejets urbains, la présence de matiere organique dissoute ne
diminue pas autant la labilité du cuivre que pour des stations amont ou les substances humiques
dominent. Cette étude a donc mis en évidence le role important de la matiére organique dissoute dans la
complexation des ETM, mais surtout que la labilité des complexes organiques dépend fortement de la

qualité et de Uorigine (urbaine, naturelle) de la matiére organique présente.

2 Notre démarche est toujours en cours de développement a I’IRSN pour ce qui concerne la prise en
compte de la biodisponibilité de [’uranium dans [’analyse des expositions. Au vu du retour
d’expérience apporté par les études sur la Seine, la Vistule ou encore les eaux de ruissellement
viticoles, il apparait en particulier nécessaire d’intégrer le role de la matiére organique naturelle et
des fractions particulaires dans [’estimation de la labilité de [’'uranium et autres ETM et leur
biodisponibilité en milieu aquatique. Une autre voie de développement consiste aussi a combiner les
approches théoriques de spéciation et d’analyse de spéciation a des cas d’étude réels par
différentes techniques (ultrafiltration, polarographie, DGT), a ’image des études menées sur la

Seine.

Pour l’ensemble des approches présentées, |’une des limites repose toutefois sur le fait que les modéles
de biodisponibilité (FIAM et BLM) n’ont a ce jour été calibrés que sur un nombre limité d’espéces et d’ETM
(Uuranium en est un exemple) et de voies d’exposition. L’approche que nous avons développée s’est par
ailleurs limitée a comprendre les liens entre na disponibilité environnementale (spéciation chimique) et la
biodisponibilité environnementale (prise en charge par l’organisme, ou plus rarement bioaccumulation).
La validation des modéles de biodisponibilité n’a pas encore pris complétement en compte les éléments
de biodisponibilité toxicologique (abordés dans notre travail uniquement de maniére globale par

l’observation d’une réponse biologique).

Un exemple des limites de modéles de biodisponibilité simples (ex. BLM) pour prédire !’exposition interne
réelle a l’'uranium peut étre montré sur un organisme filtreur comme le bivalve Corbicula fluminea : une
étude de long terme (1 a 90 jours, 10 a 500 pg/L U) menée dans le cadre du projet ENVIRHOM a U'IRSN par
Olivier Simon (Simon et al., 2011 [ACL11e]) a montré que ’exposition interne (bioaccumulation) n’est pas
toujours corrélée a la concentration dans le milieu d’exposition, méme pour un milieu de composition
physico-chimique constant, et que des différences importantes existent entre les organes du bivalve
(Figure 12). Si pour une branchie, la proportionnalité entre la concentration externe et interne a pu étre
vérifiée (signe d’un équilibre rapide en accord avec une approche de type ion libre), il n’en est pas de
méme pour les organes internes comme la masse viscérale. En effet, méme si la prise en charge de
Uuranium et la détoxication par des métallothionéines n’a pas été démontrée pour [uranium
(contrairement a d’autres métaux, ex. Cd), la présence de granules riches en uranium, co-précipité avec
du fer, suggere un mode de détoxication actif dans l’organisme, qui modifie les cinétiques d’échanges
entre organes, les temps d’exposition et donc les réponses biologiques potentielles (dans notre étude
représenté par la réponse génotoxique, essai comet). Ces résultats sont illustration que la concentration
interne d’exposition ne peut pas étre complétement décrite par un simple équilibre avec les

concentrations dans |’eau, mais que la prise en compte des cinétiques d’accumulation et de dépuration



dans les tissus, et surtout la spéciation dans le milieu biologique (formes détoxifiées, fractions
subcellulaires solubles responsables de la réponse biologique...), sont de premiére importance pour

comprendre la U’exposition interne des organismes a l’uranium.
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Figure 12 : Bioaccumulation de [’'uranium dans différents tissus de Corbicula fluminea exposé 10 jours a
10, 10, 100, 500 ug/L U (moyenne +/- écart-type, n=10) : organisme entier (m), masse viscérale (»),
branchies(n). D’apres Simon et al. (2011, ACL11e).

o Le développement d’un modéle intégré de biodisponibilité de [’uranium (mais aussi pour
I’ensemble des ETM) prenant en compte la spéciation chimique dans le milieu, la prise en charge par
les organismes au travers des différentes voies d’exposition (ex. métal dissous, mais aussi
particules ingérées), puis la toxico-cinétique interne du contaminant dans les organes jusqu’a la
compréhension des interactions avec les cibles a l’origine de la réponse biologique (toxico-
dynamique), reste un challenge important. Ce travail est pourtant nécessaire pour valider les
extrapolations qui sont faites de facto actuellement en appliquant des connaissances partielles sur
la biodisponibilité a [’évaluation du risque pour tout un écosystéme. C’est en particulier le cas pour
la détermination de la biodisponibilité dans les sédiments et l’extrapolation des connaissances

acquises a d’autres espeéces dont la physiologie et les traits de vie différent.



3 Exposition des organismes aquatiques a des substances multiples : effets conjoints,

risque cumulé et mise en évidence des interactions

4 publications internationales (ACL04a, ACLO7b, ACL11b, ACL12b)

Principales communications complémentaires : 1 poster (AFF08f), 2 communications orales (COM08d,
COMO08e), 2 rapports (AP12a, AP10a)

Encadrement de 2 théses (F Zeman, 2008 ; C Réty, 2010), 2 stagiaires (P Frizet, 2010 ; A Lesieur, 2005)

Collaborations : IRSN (J Garnier-Laplace, K Beaugelin, C Lecomte-Pradines), HSM (E Gomez), ECOLAG (C
Aliaume), EDF R&D (M Grote), EPFL (J Payet, O Jolliet)

Programmes de recherche : ENVIRHOM-Eco, GGP-Environnement

3.1 Contexte et démarche scientifique

Dans le cadre d’exposition chronique des écosystéemes aquatiques continentaux a de faibles doses de
contaminants, les évaluations du risque telles que pratiquées aujourd’hui, aboutissent souvent a
’identification non pas d’un seul, mais de plusieurs substances (stables ou radioactives) a risque
potentiel. Aujourd’hui, les méthodes d’évaluation opérationnelles recommandées par le Bureau Européen
des substances chimiques et décrite dans le « Technical Guidance Document » ne permettent pas de
simuler de maniére pertinente ce contexte de multi-contamination puisque le cas des mélanges n’est pas

abordé.

Les recherches en toxicologie humaine et en pharmacologie ont développé depuis plusieurs années les
bases théoriques permettant de caractériser les effets conjoints de plusieurs substances (notamment de
principes actifs, au niveau moléculaire et cellulaire). Cependant, la prise en compte du contexte de multi-
contamination en écotoxicologie est beaucoup plus récente (van Gesteel et al., 2011). En effet,
’adaptation des méthodologies et l’acquisition des connaissances adéquates n’est pas triviale, a la fois
car les modes d’action des substances d’intérét sont rarement connus avec précision, mais aussi car la
cible de protection (les populations, voire la structure et le fonctionnement des écosystémes) nécessite un
niveau d’intégration qui va bien au-dela d’une étude des interactions sur les cibles moléculaires d’action.
Dans ce cadre, nous avons développé une thématique de recherche en collaboration avec EDF R&D
(Matthias Grote) dans le cadre du projet GGP-Environnement, HSM (Elena Gomez) et ECOLAG
(Catherine Aliaume) dans le cadre du projet ENVIRHOM-Eco de U'IRSN.

Les modeles d’addition des concentrations ou des doses (CA, additivité de Loewe) et d’indépendance
d’action (IA, ou additivité de Bliss) sont les plus classiquement utilisés pour représenter ’effet conjoint de
mélanges de substances sous I’hypothése de « non-interaction » . Le modéle d’addition des concentrations
(ex. Berenbaum, 1985 ; Drescher et Boedecker, 1995 ; Feron et Groten, 2002) considere un mode d’action
commun des substances en mélange, et se définit (Equation 1) par l’addition des concentrations
normalisées a un niveau de réponse biologique donné, comme la CEsy (ex. approche des unités toxiques).
Le modéle d’indépendance d’action (défini pour la premiére fois par Bliss, 1939 et couramment utilisé
depuis : Altenburger et al., 2000 ; Backhaus et al., 2000 ; Faust et al., 2001, Cerdergreen et al., 2008),




considere des modes d’action différents et indépendants et fait appel au produit des probabilités d’effet

de chaque substance en mélange (Equation 2).

Equation 1 : Modeéle d’addition des concentrations Equation 2 : Modele d’indépendance d’action

(CA) (I1A)
n C * n
» = (c) =1-TTA-E(c))
=1 E(c,)=1 1-E(c,
i=l CExl i=l
ci* = concentration de la substance i d’'un mélange de n composés (i=1...n) ayant un dans le cas d’un mélange avec n composés (i=1...n)

effet total E.
E(cmix) = effet total d’un mélange avec une concentration totale cmix

CExi = concentration de la substance i qui provoque ’effet E avec x% d’effet par
rapport au contréle dans le cas ou elle est appliquée seule. E(ci) = effet individuel de la substance i présente a la concentration ci.

Une réponse observée pour un mélange de substances qui s’écarterait significativement de 'un de ces
deux modeles signifierait un rejet de ’hypothése de « non-interaction », et donc la mise en évidence
d’une interaction (différents termes ont été utilisés pour décrire la variété des actions de substances en
mélange, en particulier ’effet synergique et antagoniste... ¢f. Greco et al. (1995) pour une définition
exhaustive des termes). Une des représentations les plus satisfaisantes est celle des isobologrammes
(Altenburger et al., 1990 ; Gessner et al., 1995) ou des surfaces de réponses de non-interaction, dont
’expression mathématique peut étre résolue par des techniques d’itération (Dressler et al., 1999) ou
graphiquement (Vettori et al., 2006). Une évolution de ces modeéles a été développée par Sorensen et al.

(2007) et Jonker et al. (2005) afin de décrire explicitement les interactions possibles.

Une étude de ces différents modeles a été effectuée dans le cadre du travail de thése de Florence
Zeman (2008) co-dirigée avec Catherine Aliaume (ECOLAG) dans le contexte de ’étude du mélange
binaire uranium-sélénium, et le principe a été repris dans les travaux de thése de Céline Réty (2009)
codirigée avec Elena Gomez (HSM) afin d’identifier les interactions en mélange du tritium et du cuivre
(83.2 ci-aprés). Enfin, les premiers développements pour intégrer la notion de risque cumulé pour
différents cas d’étude et dans la démarche d’évaluation des risques des radionucléides en mélange avec

des substances stables est présentée au §3.3.

3.2 Identification d’antagonisme et synergie des radionucléides avec des éléments traces

Les travaux de la thése de Florence Zeman (Zeman et al., article soumis) ont porté sur le mélange
binaire entre "'uranium et le sélénium, dont les concentrations dans |’environnement peuvent se retrouver
tres largement accrues par différentes activités anthropiques, en particulier par les activités miniéres
(Noller, 1991). Le but de la thése de Florence Zeman a été de déterminer la réponse de la daphnie
Daphnia magna au mélange binaire uranium-sélénium. Nous nous sommes intéressés plus particulierement
aux effets sur les différents traits de vie de la daphnie a ’échelle de U’individu et aux effets sur le bilan
énergétique de la daphnie, permettant ainsi de tirer parti des développements effectués sur des
substances seules (81). En cohérence avec les travaux de Cedergreen et al. (2005) sur d’autres
contaminants, nous avons pu montrer que le choix de la réponse étudiée et de la durée d’exposition peut
conduire a des résultats contradictoires dans U’identification des effets conjoints de l'uranium et du
sélénium. Pour la toxicité aigiie, la mortalité a 24h a montré des résultats conformes a I’hypothése de non

interaction, alors qu’a 48h un effet clairement antagoniste a pu étre déterminé (Figure 13).



L’antagonisme a été confirmé aprés 7 jours d’exposition concernant la réponse de la fécondité, mais plus
contrasté pour d’autres réponses (croissance, réserves lipidiques). Une modélisation de type Scope for
Growth nous a permis de représenter l'allocation énergétique pour la croissance et la reproduction en
fonction de la bioaccumulation des contaminants (différence entre |’énergie assimilée et celle allouée a la
croissance, la reproduction, la formation de la carapace (mue), les réserves énergétiques et la
maintenance (respiration)). Les résultats ne suggérent pas d’interaction toxico-dynamique vraie entre
Uuranium et le sélénium, mais plutot une interaction toxico-cinétique modifiant la bioaccumulation de

Uuranium en présence de sélénium.
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Figure 13 : Isobologramme représentant la réponse (CE50 + erreur standard) de D magna apres (A) 24h
(droite d’isoréponse conforme a [’hypothese de non-interaction) et (B) 48h (forme caractéristique d’un
antagonisme) pour une exposition au mélange uranium-sélénium a différents rapports U/Se (traits
pointillés). Thése de Florence Zeman (2008).

Les travaux de thése de Céline Réty (Réty et al., 2012 [ACL12b]) ont eu notamment pour objectif
d’identifier les interactions de HTO (eau tritiée) et du cuivre sur l’algue Chlamydomonas reinhardtii.
L’HTO ayant montré une augmentation de la quantité d’espéces réactives de ’oxygéne (mesure par
H,DCF-DA, voir §1.3), ’hypothése d’une interaction avec le cuivre en lien avec ce mode d’action a été
testée. Les résultats ont permis de montrer un effet synergique du cuivre et de ’HTO sur la production
d’espéces réactives de l’oxygene. Par ailleurs, les mesures de bioaccumulation dans les cellules ont
permis de montrer que la cinétique d’accumulation du cuivre était trés significativement augmentée (plus
de 4 fois) en présence d’HTO. Ces résultats suggérent donc que la réponse synergique observée sur la
production d’espéces réactives a l’oxygéne pourrait étre liée a une augmentation de |’exposition interne
des cellules au cuivre. Toutefois, les réponses observées n’ont pas été confirmées a un niveau plus intégré

de réponse (mesure de croissance).

@ Ces travaux ont permis de valider la possibilité d’utiliser pour des mélanges binaires de
radionucléides et de substances stables les méthodes proposées pour [’identification des déviations
de [’hypothése non interaction. Cette validation n’a pas été rendue possible directement pour le
mélange traité (cuivre + tritium), du fait de la difficulté d’obtenir des effets significatifs lors de
I’exposition a [’eau tritiée, méme aux plus fortes activités testables. Alternativement, ces modéles

ont pu étre utilisés avec succes pour [’exemple uranium+sélénium.



Pour une description correcte des interactions entre deux substances, un effort expérimental important a
dh étre fourni pour déterminer a la fois les processus d’exposition (lien spéciation - biodisponibilité -
toxico-cinétique) et d’effet (lien toxico-cinétique - modes d’action moléculaire - conséquences sur les
traits d’histoire de vie) des substances isolées, avant de déterminer a quel(s) niveau(x) les interactions
peuvent survenir entre deux substances. Par les deux exemples abordés, l’importance de la dynamique de
ces processus est apparue primordiale pour identifier interaction. En effet, pour l’exemple uranium-
sélénium, Ueffet antagoniste observé est trés certainement lié aux différences de bio-cinétiques
d’accumulation du sélénium et de ’'uranium et dans les perturbations de la balance pro/anti-oxydante qui
en découle. Pour ’exemple tritium-cuivre, ’effet le plus clairement établi est celui de ’augmentation

des flux d’internalisation du cuivre en présence d’eau tritiée.

2 Au-dela des limites imposées par [’acquisition expérimentale de données robustes, nos études ont
aussi mis en exergue les difficultés de l’approche : la mesure classique des réponses biologiques a un
temps déterminé (ex. EC,, ou ECsy) sont peu adaptés pour décrire les interactions, chaque critére
d’effet étant susceptible de démontrer des interactions (synergie/addition/antagonisme) d’ampleurs
tres différentes, voire contradictoire. Nous avons montré qu’il est nécessaire de considérer la

dynamique des réponses en lien avec [’exposition interne (toxico-cinétique) des contaminants.

Au final, les données acquises pour les deux exemples traités, si elles ont permis d’établir des synergies ou
des antagonismes, ne sont que d’une utilité limitée pour la construction d’une méthodologie d’évaluation
des risques écologiques prenant en compte les radionucléides dans un contexte d’exposition dynamique et
hétérogene a de multiples contaminants. Les méthodes employées permettent en effet de déterminer la
significativité d’une déviation par rapport a l’addition attendue, mais ne peuvent avoir une utilité que
dans un schéma plus global de prise en compte des mélanges de substances, et dés lors qu’une interaction
particuliére et critique pour U’évaluation des risques aurait été identifiée. Ainsi, cette approche trés
analytique basée sur ’identification expérimentale des données ne peut avoir d’utilité qu’en complément

d’une approche plus pragmatique de screening des substances en présence pour un scénario d’intérét.

Une autre approche a été de se confronter directement a la complexité d’échantillons écotoxiques
contenant de multiples contaminants, et de tenter de tirer parti des connaissances acquises, présentées
dans les chapitres précédents, pour améliorer notre compréhension sur la nature du danger a l’origine de

la toxicité. Quelques exemples de cas d’application sont donnés ci-dessous.

3.3 Intégration des connaissances acquises pour [’évaluation du risque écologique cumulé des

substances en mélange

Plusieurs développements récents ont montré qu’il était possible d’étendre la caractérisation du risque
écologique aux mélanges de substances en considérant le risque cumulé (cf. revue exhaustive de Ragas et
al., 2011 sur le sujet, dont les principes ont été repris dans le cadre du projet STAR [AP12a]). Ces
méthodes sont basées sur ’hypothése de non interaction décrite plus haut (§3.1). Nous avons appliqué ce

principe a U’évaluation du risque cumulé des substances rejetées dans les effluents liquides de centrales



nucléaires de production d’électricité en fonctionnement normal (Garnier-Laplace et al., 2009
[ACLNO9b]). La méthode appliquée, en collaboration avec Jérome Payet et Olivier Jolliet (EPFL), a été
celle du APAF (Equation 3) inspirée des méthodes utilisées pour calculer ’impact écotoxicologige dans les

eaux douces en Analyse du Cycle de Vie (Van Der Meent et Huijbregts, 2005).

Equation 3 : Définition du APAF
AC.
APAF, =0.5x Z—’
i 50i

avec :

HCsoi : Concentration affectant 50% des espéces a hauter de 50%
d’effet (par exemple determine par SSD)

APAF; : Changement de la fraction d’espéces potentiellement
affectées (PAF) par la substance i

Aci Changement de la concentration de la substance i

La méthde nous a permis de hiérarchiser le risqué écotoxique potentiel des effluents considérés, et de
déterminer sur la méme base le risque radiologique et chimique relatif a chaque substance. Sur la base
d’un scenario de rejet annuel moyen, le pourcentage d’espéces affecté prédit s’est avéré trés faible
(moins de 1%), et la méthode a permis d’identifier que le risque lié aux substances chimiques était 10* a

10° plus élevé (Cu > Zn > H3BO;) que pour les substances radioactives ('“C >'"9mAg >¢Co).

2 S’il n’y a pas de probleme méthodologique a mener une étude de screening sur la base du cumul
des indices de risques des substances radioactives et chimiques, il n’en demeure pas moins plusieurs
incertitudes : la composition exhaustive d’un rejet n’est pas toujours connu, et les interactions
potentielles entre substances ne sont pas pris en compte, a la fois par manque de connaissances et
de modeles adaptés. Une approche expérimentale peut permettre de fournir des informations
complémentaires quant au risque écotoxique d’un effluent ou d’un échantillon contenant plusieurs

substances toxiques en mélange. Quelques exemples en sont donnés ci-dessous.

En complément de [’étude menée sur la biodisponibilité et la labilité du cuivre par polarographie, |’étude
de Devez et al. 2005 [ACLO5a] a identifié, outre le cuivre, d’autres contaminant dans les eaux de
ruissellement viticoles qui peuvent jouer un réle dans le potentiel écotoxique des échantillons étudiés :
arsenic (0,41 a 1,98 pmol/L) et zinc (0,3 a 0,9 pmol/L) présents dans certains produits phytosanitaires de
traitement de la vigne en application précoce (début du printemps), utilisés seul ou associés a des
substances organiques (produits phytosanitaires divers). Dans un tel contexte agricole de multi-
contamination, il s’est avéré assez délicat d’attribuer la toxicité directe des eaux de ruissellement a un
seul composé du mélange. En effet, méme si le cuivre et le zinc sont en concentrations totales

supérieures a leurs CEsy respectives, ils sont, cependant, susceptibles d’étre présents sous forme



complexée (voir §2.3) et ne peuvent expliquer totalement le pouvoir écotoxique des échantillons. De
méme, ’étude de la réponse écotoxique d’échantillons de la Vistule (Guéguen et al., 2004 [ACLO4a]) n’a
pas permis d’expliquer totalement la nature écotoxique de certains échantillons. En particulier, la
réponse écotoxique de certains échantillons, augmentée aprés ultrafiltration, nous a conduits a considérer
le role potentiellement protecteur des substances humiques colloidales, qui pourraient diminuer la
capacité des métaux a atteindre les sites de transport membranaires en s’adsorbant a la surface des
cellules algales comme suggéré par Campbell et al. (1997). Le role ambivalent des substances humiques,
diminuant la biodisponibilité des ETM, mais aussi la favorisant a été étudié depuis par de nombreux
auteurs (ex. Vigneault et al., 2000 ; Slaveykova et al., 2003 ; Koukal et al., 2003 ; Meylan et al., 2004 ;
Boullemant et al., 2004 ; Vigneault et Campbell, 2005 ; Lamelas et Slaveykova, 2008).

Un dernier exemple peut étre donné par I’étude que nous avons menée sur un effluent industriel ayant
été rejeté accidentellement par une installation d’assainissement, de traitement et de récupération
d’uranium (Gagnaire et al., 2011 [ACL11b]). La réponse écotoxique a cet effluent a été testée sur
différents organismes (Chlamydomonas reinhardtii, Daphnia magna, Chironomus riparius, Danio rerio), et
comparée a nos connaissances préalables sur la toxicité de "uranium (Fortin et al. 2004 ; Barillet et al.
2005; Pradines et al., 2005 [ACLO5b] ; Barillet et al. 2007 ; Bourrachot et al. 2008 [ACLO8c] ; Zeman et
al. 2008 [ACLO8f] ; Dias et al. 2008). Les résultats obtenus sur les algues, daphnies et ceuf de poisson ont
montré que la réponse écotoxique ne pouvait pas étre uniquement expliquée par la présence d’uranium :
bien que cette substance contribue probablement de maniére majoritaire a la toxicité, d’autres
substances pourraient aussi contribuer a la réponse écotoxique des organismes testés (fluorures,
chlorures, chrome). A Uinverse, la réponse de bioessais sur les stades larvaires d’insecte Chironomus
riparius ou de poisson Danio rerio s’est avérée moins sensible que prévu au vu des niveaux d’exposition en

uranium.

A Uissue de ces différentes études, trois situations ont pu étre dégagées :

- une réponse écotoxique en accord avec le niveau de contamination et la présence de ligands qui
module la biodisponibilité des ETM (dans ce cas, les modéles de biodisponibilité permettent

d’expliquer la réponse observée) ;

- une réponse écotoxique plus faible qu’attendue, du fait de U’interaction avec d’autres
substances : complexation avec un autre contaminant comme le phénol, ou réle protecteur de

colloides organiques (substances humiques) sur l’organisme ;

- des échantillons dont la toxicité n’a pu étre que partiellement attribuée aux substances

identifiées.



2 Ainsi, ces résultats ont mis en évidence des éléments essentiels pour déterminer [’origine de la
réponse écotoxique d’un organisme a un échantillon environnemental : tout d’abord [’identification
exhaustive de [’ensemble des substances, la connaissance de leur toxicité pour [’organisme testé de
maniere isolée dans des conditions comparables, et la détermination de leur biodisponibilité par la
mesure de leur labilité ou la détermination de leur spéciation chimique. Mais nos travaux ont aussi
montré la nécessité de prendre en compte les interactions entre contaminants dans le milieu (dont
la complexation peut modifier leur biodisponibilité, comme illustré entre le cuivre et le phénol dans
la Vistule) et de considérer d’autres interactions qui peuvent modifier la physiologie ou
I’interaction des organismes avec les substances toxiques (ex. pouvoir protecteur des substances
humiques adsorbées sur les cellules algales). Enfin, nos travaux ont montré qu’il est nécessaire de
faire appel a plusieurs bioessais (bactéries, algues, crustacés, insectes, poissons) afin de
caractériser au mieux le danger écotoxique des mélanges : la sensibilité des organismes mais aussi
les interactions peuvent étre trés différentes selon [’espece considérée. Cette approche mettant en
ceuvre une batterie de bioessais est donc complémentaire au calcul du risque cumulé (ex. APAF

présenté plus haut), permettant de mettre en évidence les éventuels écarts de réponse écotoxique.
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A Uissue de ce bilan, nos perspectives de rechercher viseront a élargir la prise en compte effective des
mélanges de substances stables et radioactives pour ’évaluation du risque écologique. Notre projet est
intimement lié au Réseau Européen pour ’Excellence en Radioécologie (STAR, FP7 EURATOM Grant, 2011-
2015) qui a notamment pour objectif de générer des outils d’évaluation et de modélisation pour
l’écotoxicologie afin d’étudier les impacts des radionucléides dans un contexte de contamination

multiple, proche des situations réelles complexes.

Les principales avancées attendues de ce travail seront de vérifier de la pertinence des critéeres de

protection lors d’une exposition a des contaminations multiples. Trois avancées majeures sont visées :

- identifier des classes de substances, stables ou radioactives, dont les hypothéses de non
interaction sont validées, ou au contraire entre lesquelles une interaction systématique
(synergie, antagonisme) peut étre attendue
Collaborations : IRSN (K Beaugelin-Seiller, J Garnier-Laplace), équipes du réseau d’excellence
STAR (H Thorring, J Brown, NRPA ; H Vandenhove, SCK.CEN)

Les travaux précédemment entrepris ont permis de montrer l'utilité de méthodes de type ‘Evaluation du
Risque Cumulé’ (type APAF ou msPAF, Ragas et al., 2011) pour hiérarchiser les substances chimiques et
stables a risque potentiel pour un scenario donné (ex. rejets d’effluents industriels). Il s’agira donc
d’élargir la démarche a un ensemble de situations de contamination (par exemple, les différentes
industries du cycle du combustible nucléaire, de U’extraction miniére a la production d’électricité,
jusqu’aux déchets). Une des limites majeures qui empéche la validation des options pour |’évaluation du
risque écologique des mélanges de substances est la connaissance limitée que nous avons des situations
d’expositions typiques aux mélanges. Il sera donc nécessaire d’identifier les situations d’exposition en
mélange qui sont les plus représentatives (analyse des scenarios d’exposition en mélange les plus
probables issus des différentes activités anthropiques) et d’identifier ceux pour lesquels un risque de
s’écarter de ’hypothése de non interaction est le plus élevé. La réglementation REACH (Backhaus et al.,
2010) pourrait déja fournir une base de classification des groupes de substances a priori additives ou au
contraire présentant un potentiel de synergie. Une telle approche pourrait aussi intégrer les

radionucléides.

Nos travaux précédents ont aussi permis de tester les méthodes permettant d’identifier les interactions
pour un mélange binaire et de mieux comprendre les mode d’action potentiels a l’origine de celles-ci. Ces
travaux devront étre poursuivis pour des mélanges ciblés en développant une approche intégrée (ci-
apres). Cependant, il reste difficilement envisageable de tester de maniere systématique une infinité de
mélanges binaires. Pour la généralisation de cette démarche, il y a un grand besoin de développer un
schéma de classification des substances sur la base de leurs modes d’action, afin de supporter
Uapplication des différents modéles d’addition (CA/IA). Grouper les substances sur la base de la
connaissance des récepteurs a lorigine de la réponse biologique des organismes permettrait une
évaluation plus adéquate des effets, en focalisant les évaluations sur le type de récepteur biologique
touché plutot que sur chaque substance ou groupe de substances chimiques. L’application de la notion de

dose pour représenter l’exposition des substances radioactives est déja une étape dans ce sens.
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développer un modéle intégré d’exposition et d’effet des mélanges basé sur le couplage de
modéles BLM-PBPK-DEBtox, permettant une représentation mécaniste des interactions entre
deux substances

Collaborations : these A Margerit 2021-2015, IRSN (F Alonzo, C Lecomte-Pradines), HSM (E
Gomez), équipes du réseau d’excellence STAR (D Spurgeon, C Svendsen, CEH ; N Honemans,
SCK.CEN, D Oughton, UMB)

Le retour d’expérience des études que nous avons effectuées sur les mélanges binaires montre que la
prise en compte des mélanges de substances (radioactives et/ou stables) n’est réellement envisageable
que dans une approche intégrée, prenant en compte a la fois les interactions (i) de nature physico-
chimique dans le milieu d’exposition (domaine de la spéciation chimique), (ii) a Uinterface avec les
organismes, en particulier les membranes et les transporteurs (processus intégrés sous le vocable de
biodisponibilité - voir ci-aprés les développements prévus), (iii) de nature toxicocinétique (distribution
dynamique des substances dans l’organisme), et enfin (iv) de nature proprement toxicologique. En
particulier, au-dela des approches classiques en écotoxicologie pour interpréter les effets des mélanges
(addition des concentrations, addition des effets), la théorie DEB (Dynamic Energy Budget) abordée en
partie dans les travaux précédents (§1.4) offre la possibilité de comprendre et d’intégrer les effets sur la
croissance, la reproduction ou la survie des organismes. Elle donne aussi la possibilité d’expliquer les
interactions observées en prenant en compte de maniére explicite les mécanismes biologiques sous-
jacents qui sont impliqués : elle pourrait donc aider a identifier les mécanismes clés et permettre de
focaliser les priorités futures de recherche en modélisation et expérimentations pour améliorer nos
capacités a identifier les mécanismes d’interaction des substances en mélange (Baas et al., 2009).

| toxicokinetics | i DEB @ | DEB model . | endpoints |
- pars. | | food faecces | | in time

: assimifation
chemical A| { : l .
body size

raroity . reserves maturity reprod uction |
I maintenance maintenance survival
‘chemlcal Cl. i
P P i | structure TRy
off nng

Schéma de [’approche biologique proposée pour décrire les interactions entre substances en mélange

(d’apres Jager et al., 2010).

Appliquer une telle approche pour le cas des mélanges de radionucléides pourrait potentiellement
permettre de valider le concept de l’addition des doses pour les organismes. Cela permettrait en outre
d’identifier les besoins d’établir des facteurs d’efficacité biologiques entre types de rayonnements et
différentes expositions (externe, interne). Pour le cas des mélanges avec des substances stables, elle
permettrait de coupler cette approche avec des modeles innovants basés sur la description des processus

de biodisponibilité (BLM, ...) et d’accumulation (biocinétiques) dont il a été montré sur les exemples
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uranium-sélénium et tritium-cuivre qu’une partie des interactions pouvait étre expliquée au niveau des

flux et cinétiques d’internalisation des substances dans les organismes.

Pour mener a bien cette action, des données expérimentales d’expositions chroniques a des
radionucléides seuls ou en mélanges avec d’autres contaminants (e.g. métaux traces, biocides) seront
générées. Différentes combinaisons binaires seront envisagées en prenant en compte les similitudes et

différences de mode d’action dans le but d’étudier les scénarios les plus pertinents.

- disposer de méthodes analytiques et de modéles de biodisponibilité calibrés, permettant de
déterminer l’exposition aux ETM et aux radionucléides (en particulier I’uranium) dans des

conditions réalistes (déploiement in situ, présence de matiére organique dissoute...)

Collaborations : ANR AMORE et groupe d’experts ‘Biodisponibilité (Ph Ciffroy, EDF R&D ; K Tack,
Ineris ; C Gourlay, V Archimbaud, Irstea), IRSN (L Février, F Coppin, S Frelon, O Simon, C Adam-
Guillermin), HSM (E Gomez, projet EC2CO/MOBIVEC), équipes du réseau d’excellence STAR (B
Salbu, UMB ; H Vandenhove, SCK.CEN ; S Lofts, CEH)

L’une des limites de ’approche BLM repose sur le fait que ce type de modélisation n’a a ce jour été
calibré que sur un nombre limité d’organismes. La généralisation a d’autres espéces de méme groupe
taxonomique reste donc un challenge et pourrait étre abordé par différentes approches : (i) considérer
une similitude dans le mécanisme d’action entre espéces (similitude des constantes de stabilité a
Uinterface avec le ligand biologique, similitude dans les sites d’action) ; (ii) considérer une similitude
entre les traits biologiques (voire écologiques) des espéces étudiés. Ces réflexions sont en cours au sein du
Groupe d’experts ‘biodisponibilité’ et de ’ANR AMORE.

Par ailleurs, le développement et la validation d’outils pour estimer la biodisponibilité des éléments
traces métalliques, et en particulier 'uranium, nécessite d’étre poursuivie afin d’en permettre une
application dans un contexte de multi-contamination et dans des échantillons complexes. Dans ce cadre,

différentes actions sont prévues :

o développement d’un modéle BLM complet. Ce travail est prévu dans le cadre du réseau
d’excellence STAR, et permettront de développer en paralléle un modéle de type BLM
pour "uranium sur plusieurs organismes (végétaux, invertébrés, poissons), y compris en y
intégrant les interactions avec les ETM pour lesquels un BLM existe déja (ex. cuivre,

cadmium)

o raffinement de la détermination de biodisponibilité par des calculs de spéciation prenant
en compte la complexation U- Matiére organique dissoute (Quenching de fluorescence,
analyse de sensibilité des calculs de spéciation). Cette action nécessitera de déterminer
l’éventuelle biodisponibilité des complexes organiques et 'effet de la matiére organique

sur la réponse des organismes

o maitrise des conditions d’exposition en modulant la biodisponibilité par ’utilisation de
nanovecteurs (projet EC2CO-MOBIVEC), et lien avec les concentrations et les doses

internes
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(o]

détermination de fraction biodisponible de 'uranium in situ par la technique DGT
(validation en laboratoire de la fraction labile en DGT pour estimer la biodisponibilité ;
mesure in situ de la fraction biodisponible de l’uranium par DGT, y compris en présence

de matiere organique dissoute)
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