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Sujet : « Etude des effets de l’uranium sur le budget énergétique et la dynamique de

population de Daphnia magna. »

Dirigée par Jean-Christophe Poggiale et Frédéric Alonzo

Soutenue le 12 décembre 2010, mention très honorable avec félicitations du jury

Ce travail avait pour objectif d’étudier les effets de l’uranium sur le budget énergétique et la
dynamique de population d’un micro-crustacé représentatif des écosystèmes aquatiques d’eau
douce, Daphnia magna. L’étude expérimentale de la toxicité de l’uranium sur la physiologie
(nutrition, respiration) et l’histoire de vie (survie, croissance, reproduction) de D. magna a été
réalisée au travers d’expositions sur une, deux ou trois générations successives (F0, F1, F2),
commencées avec des néonates issus de 1ère ou 5ème ponte, à des concentrations de 0, 10, 25 et
75 µg L−1. Les résultats ont mis en évidence l’aggravation des effets au travers des
générations (en partie liée à l’exposition des daphnies pendant l’embryogénèse) et la
sensibilité plus forte des individus issus de 1ère ponte. Des réductions significatives des taux
d’assimilation mesurés par méthode de marquage-traçage au 14C de la nourriture nous ont
permis d’identifier un effet sur l’assimilation comme mode d’action de l’uranium, en accord
avec les altérations importantes de la structure de la paroi du tube digestif révélées par
microscopie optique. L’intégration des résultats dans un modèle de budget énergétique
(DEBtox) a abouti à l’estimation de concentrations seuil sans effet (NEC) de 9,37, 8,21 et
2,31 µg L−1 au-delà desquelles le fonctionnement de l’organisme est altéré dans les
générations F0, F1 et F2, respectivement. La combinaison du DEBtox avec des modèles
matriciels a permis d’extrapoler les conséquences sur le taux de croissance asymptotique de la
population (λ), critère plus pertinent dans un contexte écologique. Les simulations ont prédit 
une augmentation de l’impact de l’uranium au travers des générations avec une réduction de λ 
dans F0 et une extinction des populations pour des concentrations de 51-59 µg L−1 dans F1 et
de 39-41 µg L−1 dans F2. Les simulations ont souligné l’importance de prendre en
considération les individus les plus sensibles dans la détermination de la réponse des
populations.
Mots clés :

• Delphine PLAIRE, 2010-2013

Thèse de l’Université Aix-Marseille « Sciences de l’environnement » (ED251)

Sujet : « Etude transgénérationnelle des altérations de l’ADN et de leurs conséquences sur les

traits d’histoire de vie et le budget énergétique de Daphnia magna exposé à l’uranium

appauvri »

Dirigée par Jean-Christophe Poggiale et Frédéric Alonzo

Soutenue le 12 décembre 2013, mention très honorable avec félicitations du jury

Comprendre comment les polluants affectent les espèces à différents niveaux
d’organisation biologique est un enjeu majeur à la fois en écotoxicologie et en radioécologie.
Dans le cadre du programme IRSN ENVIRHOM visant à évaluer les risques écologiques liés
à la présence de radionucléides dans l’environnement, ce travail de thèse a pour objectif
principal d’explorer les altérations de l’ADN et leurs conséquences potentielles pour les traits
d’histoire de vie (survie, croissance et reproduction) d’un invertébré aquatique, Daphnia
magna, exposé à de l’uranium appauvri. Pour répondre à cette problématique, une approche
expérimentale et une approche de modélisation sont menées. La démarche expérimentale vise
à évaluer l’accumulation et la transmission des altérations de l’ADN suite à une exposition à
de l’uranium (0 ; 2 ; 9,9 ; 22,2 et 50 µg L−1) sur deux générations successives (F0 et F1).
Différents scénarios d’exposition (exposition continue, post-éclosion et embryonnaire) sont
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mis en place pour tester la sensibilité spécifique de divers stades de vie. Les effets
génotoxiques sont estimés à l’aide d’une technique d’amplification aléatoire de l’ADN
couplée à la PCR (PCR-RAPD). Lors d’expositions continue et post-éclosion, les résultats
mettent en évidence une accumulation et une transmission des dommages à l’ADN au fil des
générations en parallèle de la sévérité des effets. Les altérations de l’ADN sont reportées dès
l’éclosion de la génération F1 à une concentration de 2 µg L−1. Les effets sur la croissance et
la reproduction sont plus sévères lorsque le stade embryonnaire est exposé et restent visibles à
partir de 9,9 µg L−1 malgré un retour en milieu non contaminé à l’éclosion. Les résultats
suggèrent que les dommages à l’ADN pourraient être des indicateurs précoces de futurs effets
sur les traits d’histoire de vie. Une analyse mécanistique des résultats expérimentaux est
conduite à l’aide du modèle DEBtox (dynamique de budget énergétique appliquée à la
toxicologie) afin de mieux cerner les causes de l’aggravation des effets d’une génération à
l’autre. Un modèle à deux facteurs de stress (l’un corrélé à la concentration d’exposition et
l’autre à un niveau de dommages) est développé. Les ajustements suggèrent l’implication
d’un second mode d’action pour expliquer les effets immédiats de l’uranium sur la nutrition et
les conséquences des dommages accumulés au fil des générations. La nature du second mode
d’action reste à préciser, les ajustements pointant une augmentation des coûts de croissance et
de maturation.
Mots clés : Daphnia magna, uranium, effets transgénérationnels, altérations de l’ADN, traits
d’histoire de vie, DEBtox

• Florian PARISOT, 2012-2015

Thèse de l’Université Aix-Marseille « Sciences de l’environnement » (ED251)

Sujet : « Étude mécaniste des effets transgénérationnels des radiations ionisantes alpha et

gamma chez Daphnia magna »

Dirigée par Jean-Christophe Poggiale et Frédéric Alonzo

Soutenue le 15 décembre 2015, mention très honorable avec félicitations du jury

Les activités anthropiques liées à l'industrie nucléaire contribuent à des rejets continus de
radionucléides dans les écosystèmes terrestres et aquatiques. Au cours des dernières
décennies, le risque écologique des rayonnements ionisants est devenu une préoccupation
publique, réglementaire et scientifique majeure pour la protection des écosystèmes. A ce jour,
très peu d’études se sont intéressées aux situations d’exposition chroniques à faibles doses,
bien que ces situations soient représentatives des conditions environnementales réelles.
Comprendre comment les rayonnements ionisants affectent les espèces au cours de plusieurs
générations et à différents niveaux d’organisation biologique est un enjeu majeur en
radioécologie. Dans ce contexte, les travaux réalisés au cours de ce doctorat visent à apporter
de nouvelles connaissances relatives aux effets des rayonnements ionisants au cours d’une
exposition multigénérationnelle de l’invertébré aquatique, Daphnia magna. Pour répondre à
cet objectif, une stratégie en deux étapes a été mise en place. Tout d’abord, une irradiation
gamma externe à des débits de dose pertinents du point de vue environnemental a été réalisée
sur D. magna pendant trois générations successives (F0, F1 et F2). Les objectifs de cette
démarche étaient d’évaluer si de faibles débits de dose d’irradiation gamma externe
induisaient une aggravation des effets sur la survie, la croissance et la reproduction des
daphnies au cours des générations et de tester s’il existait une accumulation
transgénérationnelle d’altérations à l’ADN. Les résultats mettent en évidence une
accumulation et une transmission d’altérations de l’ADN au fil des générations, en parallèle
d’une augmentation de la sévérité des effets sur la croissance et la reproduction entre les
générations F0 et F2. Toutefois, des effets moins prononcés ont été observés au cours de la
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génération F1, laissant présager des processus de réparation de l’ADN transitoirement plus
efficaces. Dans un second temps, les données d’irradiation gamma externe et celles d’une
étude antérieure de contamination alpha interne ont été analysées à l’aide de modèles DEBtox
(Budget d’Énergie Dynamique appliqué à la toxicologie), afin d’identifier et de comparer les
causes de l’aggravation transgénérationnelle des effets entre les deux types de rayonnements.
Dans les deux cas, deux modes d’action métaboliques distincts ont été nécessaires pour
expliquer l’aggravation des effets sur la croissance et la reproduction de D. magna au cours
des générations. Les résultats de modélisation suggèrent que les rayonnements alpha et
gamma agissent selon deux combinaisons différentes de modes d’action, illustrant toute la
complexité des processus biologiques mise en jeu. Ce projet de recherche contribue à apporter
des connaissances significatives sur les effets chroniques des rayonnements ionisants et
indique clairement qu’il est important, à l’avenir, d’étudier et de comprendre les effets
transgénérationnels des rayonnements ionisants à faibles doses.
Mots clés : Daphnia magna, irradiation gamma, contamination alpha, altérations de l’ADN,
effets transgénérationnels, DEBtox.

• Marie TRIJAU, 2014-2018

Thèse de l’Université Aix-Marseille « Sciences de l’environnement » (ED251)

Sujet : « Etude à différentes échelles des mécanismes d’action toxique des radiations

ionisantes chez Daphnia magna »

Dirigée par Jean-Christophe Poggiale et Frédéric Alonzo

Soutenue le 18 décembre 2018

Les écosystèmes aquatiques et terrestre sont exposés aux radionucléides lors de rejets
planifiés ou accidentels, en grande partie liés à leur utilisation dans les centrales nucléaires de
production d’électricité. Afin de protéger durablement ces écosystèmes et leur
fonctionnement, il est nécessaire d’évaluer l’impact de leur exposition aux radiations
ionisantes sur le long terme. La sensibilité des organismes pouvant varier au fil des
générations, l’évaluation des effets des radiations ionisantes sur des échelles
multigénérationnelles est essentielle. Dans ce contexte, ce travail de doctorat a visé à
améliorer la caractérisation des processus moléculaires et la prédiction des effets
transgénérationnels lors d’une exposition aux radiations gamma. Afin de répondre à cet
objectif, deux approches, l’une expérimentale et l’autre basée sur la modélisation, ont été
mises en place. La première approche concerne l’étude des processus épigénétiques, c’est-à-
dire des mécanismes régulant l’activité des gènes sans modification de la séquence d’ADN
elle-même, de leurs modifications transgénérationnelles radio-induites, pouvant perdurer dans
la progéniture après une irradiation parentale, et du lien entre ces modifications épigénétiques
et la radiotoxicité à l’échelle de l’organisme. Pour cela, le micro-crustacé Daphnia magna a
été exposé aux radiations gamma externe (6.5 µGy.h−1 et 41,3 µGy.h−1) pendant 25 jours
(génération F0). Une évaluation des effets sur la survie, la croissance et la reproduction a été
réalisée sur la génération F0 et chez sa descendance, à savoir la génération F1, exposée au
stade d’embryon, la génération F2, exposée au stade de cellule germinale et la génération F3,
première génération non-exposée. Les résultats ont montré une réduction de la fécondité en
F0 mais aucun effet à l’échelle de l’organisme en générations F1, F2 et F3. Une analyse des
modifications épigénétiques a été conduite dans les générations F0, F2 et F3, à l’aide du
séquençage bisulfite sur le génome entier. Grâce à cette technique, des modifications
significatives de la méthylation de l’ADN ont été détectées à l’échelle du nucléotide dans
toutes les générations, indépendamment du débit de dose. Certaines de ces modifications sont
communes aux débits de dose et/ou aux générations. Les gènes concernés par ces
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modifications de la méthylation sont en partie associés à des fonctions déjà connues pour être
impliquées dans la réponse aux radiations ionisantes. Les modifications de la méthylation
communes aux générations F2 et F3 démontrent clairement que certaines modifications
épigénétiques peuvent être transmises par la lignée germinale vers les générations non-
exposées. Dans la seconde approche, la modélisation avait pour objectif d’analyser les effets
des radiations gamma sur la croissance et la reproduction de D. magna à l’échelle de plusieurs
générations. Un modèle mécaniste, le DEBtox (Budget Energétique Dynamique appliqué à la
toxicologie), a été modifié pour inclure des compartiments de dommage, dont le niveau peut
être hérité d’une génération à la suivante. Le modèle a été ajusté aux données avec des
méthodes d’inférence bayésienne afin d’estimer les paramètres tout en tenant compte des
incertitudes qui leur sont associées. Nos résultats ont montré que ce modèle permet une bonne
description de données acquises lors d’études multigénérationnelles. Toutefois, les
incertitudes associées aux paramètres contrôlant la cinétique d’accumulation des dommages et
l’apparition des effets, soulignent la nécessité de préciser davantage la nature des mécanismes
moléculaires et métaboliques sous-jacents, afin de garantir une meilleure prédiction de
l’évolution des effets sur le long terme.
Mots-clefs : irradiation gamma, effets transgénérationnels, modifications épigénétiques,

méthylation de l’ADN, DEBtox, Daphnia magna

• Audrey SOULOUMIAC, 2017-2020

Thèse de l’Université Aix-Marseille « Sciences de l’environnement » (ED251)

Sujet : « Etude mécaniste et écophysiologique des transferts du carbone 14 aux poissons »

Dirigée par Jean-Christophe Poggiale et Olivier Simon

En cours

Le carbone-14 (14C) est l’un des deux principaux radionucléides rejetés en plus grande
quantité dans les rivières par les Centrales Nucléaires de Production d’Electricité en
fonctionnement normal. En France, le 14C contribue ainsi à la majeure partie de la dose
annuelle estimée pour les populations locales vivant dans à proximité des rivières
nucléarisées, essentiellement par l’ingestion de poissons radiocontaminés. Toutefois, les
modèles mathématiqes utilisés pour évaluer le transfert du 14C dans les écosystèmes
aquatiques sont incapables d’expliquer la variabilité des teneurs observées dans les poissons
échantillonnés. L’une des raisons tient à la nature extrêmement simpliste de ces modèles, qui
négligent l’influence potentielle des variations de spéciation du 14C, des transformations
biochimiques qui interviennent au fil des chaînes trophiques et le rôle éventuel de la
physiologie des poissons, sous contrôle des facteurs environnementaux forçants, comme la
température et la disponibilité de la nourriture.
Dans ce contexte, le projet de doctorat (en cours) d’Audrey Souloumiac vise à adapter
l’approche conceptuelle du Budget Isotopique Dynamique (DIB), une extension de la théorie
du Budget Energétique Dynamique (DEB) utilisée pour décrire les flux d’isotopes stables au
sein des organismes, au cas du transfert de 14C entre colonne d’eau, sédiment, phyto- et zoo-
plancton et poissons. Pour ce faire, Danio rerio et Cyprinus carpio sont sélectionnés
respectivement comme modèles de laboratoire et espèce communément rencontrée dans les
suivis radioécologiques des rivières françaises et dont les paramètres de modèle DEB sont
disponibles dans la collection Add-My-Pet.
Une recherche bibliographique est d’abord conduite et ds données de taille et de reproduction
sont utilisées pour améliorer la paramétrisation du modèle DEB pour C. carpio. Des analyses
de sensibilité (MORRIS, SOBOL’) sont ensuite réalisées pour identifier les paramètres les
plus influents. Enfin, des expériences sont en cours pour tenter de quantifier les efficacités de
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transfertdu 14C vers différents processus du modèle DIB, à l’aide de différentes formes de 14C
(portées par du glycérol, de l’arginine, du glucose, comme molécules précurseurs du
métabolisme des lipides, protéines et glucides).
Mots-clefs : Budget Isotopique Dynamique, carbone-14, transfert, poissons

3.3. POST-DOC

• Emilie LANCE, 2009-2010

Projet : « Intégration des modèles de dynamique de population à l’évaluation du risque

écologique associé aux radiations ionisantes »

3.4. AUTRES STAGES

• Antoine ALONZO, 2012

D.U.T. « Génie Biologique », option « Génie de l’Environnement » de l’Université

François-Rabelais Tours

Sujet : Etude de la toxicité de l’uranium appauvri - Influence de l’exposition des œufs

chez Daphnia magna.

Laboratoire d’Ecotoxicologie des Radionucléides

• Antoine ALONZO, 2016-2017

D.E.S.U. de l’Université de Lorraine

Sujet : Analyse bayésienne des effets transgénérationnels des radiations ionisantes alpha

chez Daphnia magna à l’aide du budget énergétique dynamique.

En collaboration avec le Laboratoire Interdisciplinaire des Environnements

Continentaux (LIEC), UMR CNRS 7360, Université de Lorraine, Metz, France

3.5. COMITES DE PILOTAGE

• Florence ZEMAN, 2005-2008

Thèse de l’Université Montpellier 2 « Sciences de l’environnement » (ED

« SIBAGHE »)

Titre : « Toxicité d’un mélange binaire chez la daphnie Daphnia magna. Etude des

effets biologiques de l’uranium et du sélénium seuls et en mélange. »

• Stéphanie BOURRACHOT, 2005-2009

Thèse de l’Université Aix-Marseille 1 « Sciences de l’environnement » (ED251)

Titre : « Etude des effets biologiques de l’exposition à l’uranium chez le poisson zèbre

(D. rerio). Impact sur les stades de vie. »
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Chapitre 4

Collaborations scientifiques

Au cours de mes travaux de recherches, des collaborations scientifiques ont été établies avec :

• Jean-Paul BOURDINEAUD (Prof.), UMR 5805 EPOC (Environnements et

Paléoenvironnements Océaniques et Continentaux), Station marine d’Arcachon, Université

Bordeaux 1, France

• Emilie LANCE (Dr.), UMR-I 02 SEBIO (Stress Environnementaux et Biosurveillance des

milieux aquatiques), Université de Reims-Champagne-Ardennes, France

• Elise BILLOIR (Dr.), UMR 7360 LIEC (Laboratoire Interdisciplinaire des Environnements

Continentaux), Université de Lorraine, Metz, France

• Sandrine CHARLES (Prof.), UMR 5558 LBBE (Laboratoire de Biométrie et Biologie

Évolutive), Université Claude Bernard Lyon 1, Villeurbanne, France

• Jean-Christophe POGGIALE (Prof.), UMR 7294 MIO (Institut Méditerranéen

d’Océanographie), Institut Pytheas, Université d’Aix-Marseille, France

• Alexandre PERY (Dr.), Rémy BEAUDOUIN (Dr.), unité METO (Modèles pour

l'Écotoxicologie et la Toxicologie), INERIS, Verneuil-en-Halatte, France

• Philippe CIFFROY (Dr.), EdF, Division Recherche et Développement, Département

Laboratoire National d’Hydraulique et Environnement, Chatou, France

• Deborah OUGHTON (Dr.), Turid HERTEL-AAS (Dr.), Dag BREDE (Dr.), Erica

MAREMONTI (Dr.), Centre for Environmental Radioactivity (CERAD), Department of

Environmental Science, Norwegian University of Life Sciences (NMBU), Aas, Norvège

• Almudena REAL (Dr.), CIEMAT (Centro de Investigaciones Energéticas Medio

Ambientales y Tecnológicas), Madrid, Espagne

• Jordi VIVES I BATLLE (Prof.), Belgian Nuclear Research Centre (SCK•CEN), Mol,

Belgique

• Clare BRADSHAW (Dr.), Department of Ecology, Environment and Plant Sciences,

Stockholm University, Suède

• Mike GILEK (Dr.), School of Life Sciences, Södertörn University College, Huddinge, Suède

• Claire COUTRIS (Dr.), Division of Environment and Natural Resources, Norwegian Institute

of Bioeconomy Research (NIBIO), Aas, Norvège
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• Karel DE SCHAMPHELAERE (Prof.), Jana ASSELMAN (Dr.), Laboratory of Environmental

Toxicology and Aquatic Ecology, Ghent University, Belgique

• D. COPPLESTONE (Prof.), Université de Stirling, Biological and Environmental Sciences,

Royaume-Uni
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Chapitre 5

Animation scientifique

• Depuis mon arrivée à l’IRSN en 2004, mes travaux de recherche en écotoxicologie se

déclinent autour de deux axes principaux :

1) Etudes en laboratoire des transferts et des effets toxiques des radionucléides (Am-241,

Cs-137, U appauvri) et de leurs variations sur plusieurs générations successives (réponse

multigénérationnelle et transgénérationnelle) chez les invertébrés d’eau douce à différentes

échelles (histoire de vie, physiologie, modifications génétiques et épigénétiques) ;

2) Modélisation des effets de la toxicité radiologique et/ou chimique sur le budget

énergétique des organismes et sur la dynamique de populations d’espèces animales

aquatiques et terrestres, en vue d’élucider les liens mécanistes entre les différents niveaux

d’organisation biologique et prédire leurs conséquences à une échelle plus pertinente au

plan écologique.

• Encadrement d’étudiants en D.U.T., master 2, thèse de doctorat et post-doctorat au LME et

au LECO.

• Participation aux programmes de recherche IRSN (Envirhom-Eco), nationaux (ANR

AMORE, NEEDS DEB-RAD), européens (ERICA, PROTECT, STAR) et internationaux,

incluant :

1) Animation et conduite du Workpackage 5 « Ecologically relevant low dose effects » du

programme de recherche européen STAR (2011-2015) ;

2) Animation et conduite du Working group 9 « Models for assessing radiation effects on

populations of wildlife species » du programme de recherche AIEA MODARIA (2012-

2015).

• Mission d’expert confirmé « Études et recherches en écotoxicologie des éléments traces,

radioactifs ou non » contribuant à l’expansion du rayonnement scientifique du laboratoire et

de l’IRSN au niveau national et européen, aux développements de méthodes d’évaluation du

risque aux écosystèmes pour les radionucléides et à la transmission des connaissances.
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Chapitre 6

Publications, Colloques, Séminaires, Rapports
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1.1. RADIOACTIVITE

Dans la nature, la très vaste majorité des atomes qui composent la matière possède un

noyau atomique stable. Il existe cependant des atomes qualifiés d’isotopes radioactifs (ou

encore de radioisotopes, de radionucléides…) dont la particularité est de posséder un noyau

instable, à l’origine de la radioactivité.

1.1.1. Isotopes radioactifs

Le noyau des atomes est doté d’un nombre variable de nucléons (protons et neutrons).

C’est le nombre de protons dans le noyau atomique qui détermine la nature de l’élément – 6

pour les atomes de carbone, 92 pour les atomes d’uranium, etc. Pour un élément donné, le

nombre de neutrons peut, quant à lui, varier et les différents atomes sont appelés isotopes. Si

le nombre de protons et de neutrons est équilibré, le noyau atomique est stable et l’atome est

un isotope stable. Par contre, lorsqu’il y a un excès de nucléons ou un déséquilibre entre le

nombre de protons et neutrons, le noyau est instable et l’atome est un isotope radioactif.

L’instabilité des isotopes radioactifs se traduit par leur désintégration spontanée, au cours

de laquelle la structure du noyau, en protons et neutrons, est modifiée pour former un noyau

différent, pouvant lui-même être instable et se désintégrer à son tour, et ainsi de suite au

travers d’une succession d’isotopes radioactifs, jusqu’à l’atteinte d’un isotope stable. Ce

processus est connu sous le nom de chaine de désintégration, caractéristique de chaque

radionucléide.

La désintégration d’un isotope radioactif survient au bout d’un laps de temps très variable

d’un radionucléide à l’autre, de quelques microsecondes à plusieurs milliards d’années. Le

laps de temps nécessaire pour que l’activité spécifique d’un radionucléide décroisse de 50%

est appelé la période radioactive (ou demi-vie). La période radioactive d’un radionucléide est

une mesure de sa persistance. Elle est, par exemple, de plusieurs milliards d’années pour

l’uranium-238 (238U ou U-238), dont la radioactivité naturelle lors de l'apparition de la vie sur

Terre était le double de celle estimée aujourd'hui.

La désintégration radioactive s’accompagne d’une émission de particules et/ou de

rayonnements électromagnétiques de haute énergie. Ces émissions sont qualifiées de

rayonnements ionisants, du fait de leur capacité à produire des particules chargées (ions), en

arrachant des électrons dans la matière qu’elles traversent. Les effets, transitoires ou

permanents, ne se limitent pas toutefois pas à l’ionisation et incluent également une excitation

des atomes (électrisation et échauffement du milieu traversé) et des dommages aux molécules.

1.1.2. Types de rayonnements

Les différents types de rayonnement ionisant, désignés par les lettres alpha, bêta, gamma

ou X, diffèrent par leur nature et leurs propriétés physiques, comme la quantité d’énergie mise

en jeu (en électronvolt, eV), le pouvoir de pénétration et le transfert d’énergie linéique (TEL).

Le TEL (en eV par µm) mesure la quantité d’énergie cédée par le rayonnement au milieu dans

lequel il se propage, par unité de distance parcourue. Un TEL élevé (>10 MeV µm−1)
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caractérise un fort pouvoir d’ionisation, plus endommageant pour la matière vivante, mais

correspond également à un faible pouvoir de pénétration, suite à la dissipation importante de

l’énergie.

Les rayonnements alpha correspondent à l’émission d’un noyau d’hélium, composé de

deux protons et deux neutrons et donc doté d’une charge électrique positive +2| |݁. La

désintégration alpha concerne surtout les très gros noyaux atomiques, comme l’U-238,

comportant 92 protons et 136 neutrons, ou l’américium-241 (241Am ou Am-241). L’énergie

cinétique des particules alpha est relativement grande, toujours supérieure à 4 MeV et

s’élevant jusqu’à 8,78 MeV. Du fait de leur masse, les particules alpha ionisent davantage la

matière que les autres types de rayonnements. Les rayonnements alpha possèdent donc un

TEL élevé et un faible pouvoir de pénétration (0,04 cm dans les tissus). Stoppés par une

simple feuille de papier ou quelques cm d’air, ce sont donc les rayonnements dont il est le

plus facile de se protéger. Bien que les rayonnements alpha soient arrêtés par les téguments

externes des organismes, comme la peau, ils deviennent extrêmement nocifs pour la matière

vivante, dès que le radionucléide qui les émet est internalisé dans l’organisme.

La désintégration bêta concerne les atomes dont le noyau présente un écart important entre

le nombre de protons et de neutrons. La particule bêta émise correspond, le plus souvent, à un

électron (doté d’une charge négative −| |݁) après transformation d’un neutron en proton et,

moins fréquemment, à un positron (électron doté d’une charge positive +| |݁) lorsqu’un

proton se transforme en un neutron. Le tritium (3H ou H-3) et le carbone-14 (14C ou C-14)

sont des émetteurs bêta. Les particules bêta, plus légères, ont une TEL plus faible et donc un

pouvoir de pénétration plus grand, que les particules alpha. Des épaisseurs d’au moins 3 mm

de métal, 6 mm de bois ou 5 mm de tissu sont nécessaires pour s’en protéger. L’énergie

moyenne varie dans de grandes proportions entre les radionucléides : 5,69 keV pour le

tritium ; 695 keV pour un puissant émetteur bêta comme le phosphore-32 (32P ou P-32).

Les rayonnements gamma et les rayons X sont de nature électromagnétique. Comme la

lumière visible, il s’agit de photons, dotés toutefois d’une énergie beaucoup plus élevée : de

quelques dizaines de keV à plusieurs MeV. L'émission d’un ou plusieurs photons gamma

correspond à une simple désexcitation du noyau atomique, évacuant le surplus d’énergie

acquise suite à une désintégration bêta le plus souvent, à une désintégration alpha beaucoup

plus rarement, ou encore à la capture d'un neutron par un noyau.

En interagissant peu avec la matière, les rayonnements gamma sont très pénétrants et

beaucoup plus difficiles à arrêter, mais aussi beaucoup moins nocifs, que les rayonnements

alpha ou bêta. Ils ne sont atténués que par une importante épaisseur d’eau, de plomb ou de

béton, l'intensité des rayonnements diminuant de manière exponentielle avec cette épaisseur.

Les effets des rayons gamma sont beaucoup plus diffus que ceux des rayons alpha ou beta et

se font sentir dans des volumes importants (à l’échelle des organismes entiers). Le cobalt-60

(60Co ou Co-60) et le césium-137 (137Cs ou Cs-137) sont deux exemples d’émetteurs gamma.
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1.1.3. Mesures de la radioactivité et de la radioprotection

L’activité, qui désigne le nombre de désintégrations produites par une source radioactive

au cours du temps, est décrite dans le système international en becquerel (symbole Bq), 1 Bq

correspondant à une désintégration par seconde. Le nom de cette unité fait référence à Henri

Becquerel, découvreur de la radioactivité, qui constata en 1896 que des sels d’uranium avaient

la propriété d’émettre des « rayonnements spontanés » capables de noircir les plaques

photographiques.

Le becquerel remplace depuis 1964 l’unité originelle, le curie (symbole Ci), nommé en

1910 en l'honneur de Pierre Curie. Un curie correspond approximativement à l’activité d’un

gramme de l’isotope Ra-226 du radium isolé par Pierre et Marie Curie en 1898. Le curie, qui

équivaut à 37 GBq, est une unité bien adaptée aux très fortes activités (comme celles émises

par le radium). À titre de comparaison, une tonne d'U-238 (assez faiblement radioactif) n'a

qu'une activité totale de 0,3 Ci. L’activité spécifique, qui s’exprime en Bq par g, correspond à

l’activité rapportée à la masse.

Le röntgen (symbole R), unité c.g.s. (centimètre gramme seconde) remplacée par le

coulomb par kg dans le système international, est défini comme la quantité d'exposition aux

rayonnements X ou gamma induisant une unité de charge électrostatique (esu) dans un

centimètre cube d'air sec à pression atmosphérique standard et température de 0°C. Il est

nommé en l'honneur du physicien allemand Wilhelm Röntgen, qui découvrit l’existence des

rayons X en 1895.

La dose absorbée, exprimée en gray (symbole Gy), mesure la quantité d’énergie reçue par

unité de masse, un gray correspondant à un joule par kg. La dose absorbée n’est toutefois pas

un bon indicateur de l’effet biologique potentiel, celui-ci variant fortement selon le type de

rayonnement ionisant.

Pour tenir compte des différences d’intensité des effets biologiques résultant d’une même

dose entre rayonnement alpha (beaucoup plus nocives) et rayonnement gamma (qui le sont

relativement moins), les radiobiologistes ont recours à l’application de facteurs de

pondération (symbole wR pour weighting factors), dont l’estimation requiert une masse

importante de travaux expérimentaux. Leur valeur recommandée chez l’humain varie de 1

(pour les rayonnements bêta et gamma, et les rayons X) à 20 pour les particules alpha (ICRP,

1991, 2003). La valeur des wR pour la faune et la flore varie certainement très fortement d’une

espèce à l’autre. Les valeurs proposées pour les espèces non-humaines – de 1 to 3 pour les

rayonnements bêta et de 5 à 20 pour les rayonnements alpha – ne font donc pas consensus

(Sazykina et al., 2003). Leur estimation reste un sujet peu abordé et l’exposition est, le plus

souvent, exprimée en dose absorbée.

Les facteurs de pondération wR servent à calculer la dose équivalente, exprimée autrefois

en REM (Röentgen equivalent man) et en sievert (symbole Sv) dans le système international.

La dose équivalente est biologiquement plus significative et prend en compte l’efficacité des

différents rayonnements (estimée sous la forme d’un facteur d’efficacité biologique relative

ou EBR) à induire l’apparition d’un cancer dans différents organes humains.
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Tableau 1. Unités de la radioactivité et de la radioprotection (Eisler, 1994 ; Talmage et Meyers-Schone, 1995).

Grandeur Unité Symbole Description

Activité
Becquerel (s.i.)
Curie U

Bq
Ci

1 désintégration s−1

1 Ci = 3,7 1010 Bq

Dose absorbée
Gray (s.i.)
Radiation absorbed dose (c.g.s.)

Gy
rad

1 Gy = 1 J kg−1 tissu
1 rad = 0,01 Gy

Exposition Röntgen (c.g.s.) R
2,58 10−4 coulomb kg−1

air

Dose
équivalente

Sievert (s.i.)
Röntgen equivalent man

Sv
REM

1 Sv = 1 Gy pondéré
1 rem = 0,01 Sv = 1,07 R

Le système c.g.s. fut proposé par la British Association for the Advancement of Science en

1874. Il fut utilisé en science jusqu'au milieu du XXe siècle.

1.2. ORIGINE DES RAYONNEMENTS IONISANTS DANS L’ENVIRONNEMENT

1.2.1. De la radioactivité naturelle

La radioactivité est présente partout, dans l’espace, dans l’atmosphère, sur Terre et même

dans les êtres vivants. Cette radioactivité, dite naturelle, trouve son origine dans les

radionucléides issus de deux sources : les radionucléides primordiaux, d’une part, et

cosmogéniques, d’autre part.

Les radionucléides primordiaux, produits au cœur des étoiles massives et dispersés au

moment de leur mort, sont incorporés aux roches de l’écorce terrestre depuis la formation de

la Terre. Les plus abondants aujourd’hui, U-235 et U-238, le thorium-232 (Th-232) et le

potassium-40, ont survécu en raison de leur durée de vie de plusieurs milliards d’années. Le

radium et le polonium, identifiés par Pierre et Marie Curie en 1898, font partie des filiations

radioactives du thorium et de l’uranium, comme le radon, élément gazeux célèbre en raison de

sa part importante dans la radioactivité naturelle.

Les radionucléides dits cosmogéniques, dont les représentants les plus abondants sont le C-

14, le tritium, le béryllium-10 et l’aluminium-26, sont continuellement régénérés par le

rayonnement cosmique, flux de particules de haute énergie en provenance de l’espace, dont

l’atmosphère et le champ magnétique terrestre atténuent considérablement l’impact.

L’ensemble de ces isotopes radioactifs et de leurs descendants sont présents dans tous les

compartiments de la biosphère : air, eau, sol, organismes. Tous les êtres vivants baignent donc

dans un flux, continuel et bénin, de rayonnements ionisants d’origine naturelle, sans que cela

les empêche de survivre, se multiplier, se diversifier et coloniser tous les habitats de la Terre,

comme en témoigne le foisonnement des espèces depuis l’aube de la vie.
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La dose de radioactivité naturelle reçue par les organismes peut fortement varier en

fonction des milieux habités, des modes de vie et de nombreux facteurs environnementaux,

dont l’altitude et la nature des roches environnantes. Elle est ainsi estimée à 3,11 mGy par an

chez les organismes terrestres supérieurs (Sample et Irvine, 2011), dont 20% environ

résulterait de sources externes (rayonnements cosmique, atmosphérique et tellurique) et 80%

de sources internes inhalées dans le milieu ou ingérées par l’eau et la nourriture. Cette dose

atteindrait plusieurs centaines de mGy par an dans le Massif Central (Lodève) en raison de

l’altitude et des sols riches en argile et grès (rayonnements cosmiques et telluriques) (Delpoux

et al., 1997 ; UNSCEAR, 2000a). Celle reçue par les organismes aquatiques d’eau douce

pourrait varier de 0,02 à 2,6 mGy par an (Hoffman et al., 2002).

1.2.2. Des radionucléides d’origine artificielle dans l’environnement

Origine artificielle

Depuis sept décennies, de nouvelles sources de radioactivité, liées à l'activité humaine,

s'ajoutent aux sources naturelles. L’utilisation grandissante du nucléaire, dans une multitude

d’applications civiles, médicales ou militaires, conduit en effet à des rejets de radionucléides

dans les écosystèmes terrestres et aquatiques (Aarkrog, 2003). Ces rejets prennent deux

formes, les uns, réguliers, dans la situation dite de fonctionnement normal, les autres,

exceptionnels, principalement lors des situations accidentelles.

Les réacteurs à eau pressurisée (EPR), qui équipe la majorité du parc électronucléaire

français, génèrent un cortège de radionucléides, confinés dans le circuit primaire du réacteur.

Les plus importants sont le Cs-137, le Cs-134, l’iode-131 (I-131), le tellure-123m (Te-123m)

qui résultent de la fission de l’uranium en noyaux moins lourds, le tritium, le fer-55, le cobalt-

58 (Co-58), le nickel-63 (Ni-63) ou l’argent-110m (Ag-110m) qui proviennent de l’activation

des éléments structurels du réacteur et, enfin, l’U-235, l’U-238, le plutonium-238, le

plutonium-239 et l’Am-241, générés par capture neutronique. L’ensemble des propriétés des

radionucléides d’origine artificielle est décrit et disponible sur le site de l’IRSN dans les

fiches radionucléides (http://www.irsn.fr).

Fonctionnement normal

Hautement réglementés et contrôlés, les rejets en fonctionnement normal font l’objet de

demandes d’autorisation. Ces rejets sont opérés par les installations nucléaires telles que les

centrales de production d’électricité et les usines de retraitements du combustible, par les

centres médicaux réalisant des examens et des traitements radiologiques, et enfin par

l’agriculture intensive, lors de l’épandage d’engrais ou de pesticides. Ainsi, malgré le

confinement, diverses opérations liées aux manipulations du combustible nucléaire peuvent

entraîner la perte de quantités plus ou moins importantes de produits radioactifs, qui sont

collectés dans les effluents liquides. Les effluents primaires sont généralement recyclés, et les

effluents usés subissent de nombreuses opérations (dilution, filtration, évaporation,

décontamination et déminéralisation).
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En France, les rejets radioactifs dans les rejets liquides sont assez fluctuants entre les

divers réacteurs du parc électronucléaire et pour un même réacteur d’une année à l’autre. Il

apparaît qu’une dizaine de radionucléides artificiels (le C-14, le tritium, I-131, Co-60, Co-58,

Ag-110m, Ni-63, Cs-134, Cs-137, antimoine-124, Te-123m) sont identifiés. Un seuil

réglementaire fixe l’activité maximale dans le cours d’eau récepteur à 0,8 Bq L−1 pour les

émetteurs bêta et gamma, le rejet d’émetteurs alpha n’étant pas autorisé. En terme de

quantités, l’activité moyenne rejetée en 2005 dans les effluents liquides était de 6 106 Bq pour

l’iode I-131, 13,3 109 Bq pour le C-14 et jusqu’à 25,9 1012 Bq (par tranche de 1300 MW)

pour le tritium. Le rejet de tritium en Manche par l’usine de traitements des déchets

radioactifs de la Hague avoisinait 4 1012 Bq durant l’année 2000 (Devos, 2013). L’exposition

des organismes aquatiques aux rejets contrôlés d’une centrale nucléaire n’excèderait pas 0,01

mGy par an (IRSN, 2011).

Essais nucléaires

De larges quantités d’éléments radioactifs sont libérées dans l’environnement lors des

essais atmosphériques d’armes nucléaires. Un essai nucléaire désigne l'explosion d'une bombe

atomique à des fins expérimentales. Le premier a lieu en 1945 aux Etats-Unis (désert du

Nouveau-Mexique), trois semaines avant les bombardements d'Hiroshima et Nagasaki au

Japon. Entre 1945 et 1980, plus de 540 essais nucléaires atmosphériques sont réalisés par les

grandes puissances (U.R.S.S., Etats-Unis, Grande-Bretagne, France, Chine). Chaque

explosion a pour conséquence le rejet et la dissémination de matières radioactives dans

l'environnement. Cette contamination concerne l'ensemble du globe, mais compte-tenu de la

répartition des sites de tir, l'hémisphère Nord (notamment entre les 40e et 50e degrés de

latitude) reçoit 75% des retombées radioactives totales.

Accidents

Plusieurs évènements accidentels marquent l’histoire de l’industrie nucléaire. Le 29

septembre 1957, une puissante explosion au niveau des cuves de déchets radioactifs du

complexe nucléaire de Maïak répand dans l’environnement 7.4 1017 Bq (soit environ la moitié

des quantités rejetées à Tchernobyl) sur une distance de 300 km. Il entraîne la contamination

d’une zone de 15000 à 23000 km² et l’évacuation de la population humaine dans la zone où

les concentrations de strontium-90 (Sr-90) excèdent 7,4 102 Bq par m². Cet accident nucléaire,

dit de Kychtym, le plus grave en U.R.S.S. après la catastrophe de Tchernobyl, est classifié au

niveau 6 de l'échelle INES (échelle internationale des événements nucléaires). En octobre

1957, un feu de graphite dans le cœur d’un réacteur de production de plutonium, au sein du

complexe nucléaire de Windscale, entraîne le rejet de 1,86 1016 Bq en Grande Bretagne et sur

la mer d’Irlande. En 1979, la fusion partielle du cœur d’un des réacteurs de la Centrale

Nucléaire de Three Miles Island en Pennsylvanie, entraîne le rejet accidentel de 1,59 1015 Bq.

Cependant, seules les catastrophes nucléaires de Tchernobyl en 1986 en Ukraine et de

Fukushima-Daiichi en 2011 au Japon ont été classées comme accidents majeurs, au niveau 7,

maximal en gravité, sur l’échelle INES. Lors de ces accidents, une grande diversité et de

grandes quantités de radionucléides ont en effet été libérées dans l’environnement (Tableau

2).
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A Tchernobyl, suite à l’explosion et à l’incendie du réacteur, c’est un total d’environ 12

1018 Bq qui a été rejeté en 10 jours, la grande majorité (84 % de l’activité totale rejetée)

correspondant à des éléments radioactifs de période inférieure à un mois. L'Ukraine, la

Biélorussie et la Russie sont les pays les plus touchés par les retombées radioactives. Ces

pays, qui ont reçu environ 60 % de la radioactivité totale rejetée, détiennent de vastes

territoires (près de 150 000 km²) où les dépôts de Cs-137 dépassent 40 103 Bq/m² et atteignent

souvent plusieurs centaines milliers de Bq/m². Sur l’Europe entière, au gré du déplacement du

nuage radioactif soumis aux conditions météorologiques, des « taches » de contamination se

sont constituées, en fonction du relief, du couvert végétal et des précipitations, dépassant

localement 40 103 Bq/m². Les dépôts ont ainsi été jusqu’à 10 fois plus important dans les

zones où il a plu (comme les zones montagneuses), par comparaison aux dépôts secs formés

aux mêmes endroits.

A Fukushima, la quantité des rejets est beaucoup plus difficile à estimer. Selon les

estimations, les activités totales de Cs-137 rejetées dans l’atmosphère varient entre 8 1015 et

20 1015 Bq (Tableau 2). Cette incertitude dans les prédictions tient à la difficulté à obtenir des

prévisions météorologiques fiables en raison de l’orographie complexe des lieux (marquée

avec des reliefs importants à seulement quelques kilomètres à l’intérieur des terres) et de la

destruction d’une partie des infrastructures (par le tremblement de terre et le tsunami) rendant

impossible l’acquisition de données d’observations météorologiques. Or, comme à

Tchernobyl, les conditions météorologiques (vents, stabilité de l’atmosphère,

précipitations…) déterminent le transport du panache radioactif dans l’atmosphère et son

dépôt sur les sols et les couverts végétaux.

Les rejets liquides sont aussi responsables d’une pollution de l’écosystème marin aux

alentours de la centrale nucléaire de Fukushima-Daiichi (IRSN, 2012). Un niveau élevé de

radioactivité a ainsi été observé dans l’eau de mer et le sédiment de la zone côtière, dans les

jours suivants la catastrophe. Les principaux radionucléides détectés, l’iode I-131 et le Cs-

137, sont respectivement détectés à des concentrations allant jusqu’à 200 103 et 70 103 Bq L−1

dans l’eau de mer. Ces concentrations décroissent rapidement avec la distance (1/1000 à 30

km des côtes) en raison de la très forte dilution par la masse d’eau. Hormis aux abords directs

de la centrale, où les valeurs sont très élevées (100 000 et 150 000 Bq/kg au niveau du

déversoir), les concentrations de Cs-137 dans le sédiment récolté sur la côte et en mer varient

de 1 to 10,000 Bq/kg, en augmentation avec le temps. La quantité d’iode I-131, prédominante

au moment de l’accident, décroit rapidement dans les semaines suivantes en raison de la

désintégration rapide (période radioactive de 8 j). Il n’est plus détectable dans l’eau de mer

après mai 2011 et dans le sédiment en juillet 2011. D’autres radionucléides, la plupart de

période radioactive courte, sont occasionnellement détectés à des concentrations moindres. A

partir d'avril 2014, les concentrations de Cs-137 mesurées affichent des valeurs environ 10

000 fois plus faibles que celles détectées en avril 2011 (0,01 à 5 Bq/L à moins de 2 km de la

centrale de Fukushima-Daiichi) mais globalement stables par rapport à l'été 2012 à proximité

comme à distance du site. La stabilité de ce marquage ne peut être expliquée que par des

apports continus de Cs-137 dans l'eau de mer, imputables à des fuites en provenance du site

accidenté, au lessivage des sols contaminés par les eaux de surface et la nappe phréatique
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Tableau 2. Comparaison des circonstances et de l’activité estimée des principaux radionucléides rejetés lors

de l’accident de Tchernobyl et de Fukushima (IAEA, 2006 ; IRSN, 2012, 2016).

Tchernobyl Fukushima

Date 26 avril 1986 11 mars 2011

Circonstances des
accidents

Augmentation brutale et
incontrôlée de la réaction
nucléaire entraînant l’explosion
du cœur du réacteur et la
destruction du bâtiment.
Dispersion du combustible
autour de l’installation.

Perte des alimentations
électriques et du
refroidissement entraînant la
fusion du cœur de 3 réacteurs,
fuites des enceintes libérant des
produits radioactifs.
Combustible fondu resté à
l’intérieur de l’enceinte.

Rejets
atmosphériques

12 1018 Bq
Rejet continu pendant 10 jours
suite à l’incendie du graphite du
réacteur

8 à 20 1015 Bq de 137Cs
Rejet discontinu au cours d’une
quinzaine d’épisodes pendant
14 jours

Rejets marins Néant 27 1015 Bq de césium 137Cs

Composition :

Gaz rares :
dont 133Xe

Iodes :
131I, 132I

Tellures
132Te, 129mTe

Césiums :
137Cs, 134Cs, 136Cs

Autres :
dont 90Sr, 241Pu etc.

6 533 1015 Bq

4 260 1015 Bq

1 390 1015 Bq

0 168 1015 Bq

1 227 1015 Bq

6 550 1015 Bq

0 408 1015 Bq

0 145 1015 Bq

0 058 1015 Bq
(+ 27 1015 Bq marin)

0 029 1015 Bq

Etendue
des dépôts

Dépôts hétérogènes (dits « en
taches de léopard ») à une
échelle continentale, dans
l’Europe entière, dépassant
localement 40 103 Bq par m².
En Ukraine, Russie et
Biélorussie :
- 150 000 km² dépassant 40 103

Bq par m² de 137Cs ;
- 13000 par km² dépassant
600 103 Bq par m² de 137Cs.

Dépôts hétérogènes (dits « en
taches de léopard ») à une
échelle régionale, jusqu’à 250
km autour de la centrale :
- 24 000 km2 dépassant 10 103

Bq par m2 de 137Cs ;
- 600 km² dépassant 600 103 Bq
par m² de 137Cs.
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parvenant à la mer ou de la désorption des radionucléides fixés sur les sédiments déposés ou

en suspension (IRSN, 2015).

En terme de dose absorbée, les retombées radioactives atmosphériques sur les surfaces

végétales et terrestres délivrent, 20 jours après l’accident nucléaire de Tchernobyl, un débit de

dose externe ambiant pouvant aller jusqu’à 20 Gy j−1, du à la présence en grande quantité de

radionucléides à vie courte (UNSCEAR, 2008). Malgré la décroissance radioactive, la zone

d’exclusion de Tchernobyl présente encore aujourd’hui un fond radioactif résiduel associé aux

radionucléides à demi-vie longue, persistant dans le temps, comme le Cs-137, le Sr-90, et les

isotopes du plutonium, Pu-240 et Pu-239. Les débits de dose externes y varient de 0,1 µGy

h−1 à 10 mGy h−1 en addition du bruit de fond naturel (Garnier-Laplace et al., 2013).

L’exposition interne représenterait en moyenne près de 70% de la dose totale absorbée par les

organismes (rats, grenouilles, poissons, invertébrés etc.) (Beresford et al., 2005 ; Vives i

Batlle et al., 2011). Dans la plupart des cas, les rayonnements alpha et bêta contribueraient

significativement à la dose de radioactivité absorbée par les organismes. Chez les invertébrés

présents dans les sols par exemple, cette contribution pourrait représenter 7-27% et 35-47%

de la dose totale de radioactivité (Gilhen, 2001).

A Fukushima, les écosystèmes côtiers proches de la centrale nucléaire sont les plus

impactés par les rejets radioactifs. Un débit de dose voisin de 2,6 Gy j−1 a ainsi été estimé

pour la faune benthique (poissons, crustacés, mollusques etc.), 30 jours après l’accident

(Garnier-Laplace et al., 2011a).

1.2.3. Le cas de l’uranium (U)

Parmi les radionucléides rencontrés dans l’environnement, l’uranium occupe une place à

part du fait des nombreuses applications industrielles et militaires (en tant que composant du

combustible des centrales nucléaires, des explosifs des bombes atomiques et du blindage de

certains équipements militaires). L’uranium est un radioélément, ce qui signifie que tous ses

isotopes sont radioactifs. Présent à l’état naturel sous une forme faiblement radioactive, sa

radioactivité peut varier fortement en fonction de sa composition, certains radio-isotopes

présentant une activité spécifique relativement élevée.

Uranium naturel

L’uranium naturel est composé en très grande majorité de trois isotopes. Ses deux isotopes

les plus abondants, U-238 et U-235, représentent aujourd’hui 99,27% et 0,7% de la masse

totale. Ce sont des radionucléides primordiaux, qui ont subsisté dans l’écorce terrestre jusqu’à

nos jours, du fait de périodes radioactives exceptionnellement longues – respectivement 4,5

milliards d’années et 700 millions d’années (Ribera et al., 1996 ; WHO, 2001). L’isotope U-

234, issu de la désintégration de U-238, est également présent à raison de 0,0005%. Bien

qu’en proportion infime, cet isotope contribue autant à la radioactivité de l’uranium naturel

que l’U-238, du fait de sa très forte activité spécifique (Tableau 3) (Madic et Genet, 2001 ;

Markich, 2002 ; Bleise et al., 2003). Avec le Th-232, les isotopes de l’uranium représentent

ainsi les éléments les plus lourds existant à l'état naturel. Les isotopes naturels de l’uranium
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émettent principalement des rayonnements alpha accompagnés parfois de gamma de faible

énergie. Leurs chaînes de désintégration comporte également des émetteurs gamma et bêta

(Madic et Genet, 2001 ; Bleise et al., 2003).

L’uranium est largement distribué dans l’environnement où il est naturellement présent

dans les roches, le sol et l’eau. Il reste cependant un élément relativement rare que l'on trouve

à raison de 3 grammes par tonne en moyenne dans la croûte terrestre, en particulier dans les

roches granitiques ou volcaniques (Bonin et Blanc, 2001). Cette teneur peut s’élever de 28

jusqu'à 210 kg d'uranium par tonne de minerai, dans les gisements particulièrement riches de

l’Ouest du Canada (Plateau de l'Athabasca, dans la province de Saskatchewan).

Uraniums enrichi et appauvri

Seul isotope naturel aisément fissile, l’U-235 sert de combustible dans les réacteurs

nucléaires et d'explosif dans les bombes atomiques. Avec une teneur naturelle en U-235 de

0,7 %, l’uranium naturel doit être enrichi à 3-4 % pour la plupart des réacteurs actuels (cet

enrichissement est porté au-delà de 90 % pour les bombes atomiques). L'enrichissement de

l'uranium naturel en U-235 génère en contrepartie des quantités importantes d'uranium dit «

appauvri » (8000 tonnes par an en France). L’uranium appauvri provient également du

retraitement des combustibles irradiés (Aigueperse et al., 2001). L’uranium est considéré

comme appauvri lorsque ses teneurs en U-235 et U-234 sont réduites par rapport à celle

trouvée dans l’uranium naturel (WHO, 2001). Dans l’uranium appauvri, la proportion d’U-

235 est généralement de l’ordre de 0,2 à 0,3% et celle d’U-234 de 0,0008% (Tableau 3).

Débarrassé en grande partie de ses isotopes les plus radioactifs, l'uranium appauvri est environ

60% moins radioactif que l'uranium naturel.

Apports anthropiques

A la redistribution naturelle de l’uranium s’ajoutent des perturbations anthropogéniques à

l’origine d’une dispersion de l’uranium dans l’environnement. Ainsi, on dénombre quatre

Tableau 3. Composition isotopique en masse et en activité de l'uranium naturel, de l’uranium enrichi et de

l'uranium appauvri (Aigueperse et al., 2001 ; Métivier, 2001)

Masse (%) Activité (%)
Activité (103 Bq)
par gramme d'U

Isotopes 238U 235U 234U 238U 235U 234U 238U 235U 234U

Uranium
naturel

99,27 0,72 0,0056 48,4 2,3 49,3 12,3 0,58 12,5

Uranium
enrichi

96,73 3,25 0.022 18.4 4.0 77,6 12,0 2,6 50,6

Uranium
appauvri

99,8 0,20 0,0008 86,1 1,1 12,8 12,4 0,16 1,84
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types d’activités industrielles et agricoles ayant un impact sur le cycle de l’uranium dans

l’environnement (Colle et al., 2001) :

- les activités minières et industrielles liées au cycle du combustible nucléaire, avec des

concentrations localement élevées, atteignant 10–20 mg L−1 en aval des mines (Ragnarsdottir

et Charlet, 2000) ;

- l’utilisation du charbon dont la combustion conduit à la libération dans l’atmosphère des

radionucléides naturels qu’il contient (radium, thorium, uranium, potassium) ;

- l’utilisation en agriculture d’importantes quantités de phosphates naturels (qui peuvent

contenir quelques dizaines de mg d’uranium par kg) pour la fertilisation des cultures et pour

l’élaboration de compléments alimentaires pour le bétail ;

- l’utilisation militaire d’uranium appauvri qui peut conduire à un dépôt de fines particules

d’UO2(s) dans les sites bombardés.

Comportement dans l’environnement

Sous l’action des processus d’érosion et d’autres mécanismes géologiques, l’uranium

présent dans les roches est naturellement transféré dans les sols. Leur lessivage par les eaux

de pluie conduit alors naturellement à sa dissémination dans toutes les composantes de

l’environnement (Colle et al., 2001). A la surface du sol, les conditions oxydantes confèrent à

l’uranium une forte mobilité, avec le passage d’un état de valence de +IV à +VI et la

formation de composés solubles comme l’ion uranyle UO2
2+ (Garnier-Laplace et al., 2001 ;

Sheppard et al., 2005). L’ion uranyle se complexe facilement avec les carbonates, les

phosphates et les ions sulfates. L’uranium forme aisément des complexes organiques à la fois

avec des ligands organiques de faible poids moléculaire et avec les substances humiques et

fulviques (Sheppard et al., 2005). La répartition de l’uranium en surface des sols est

influencée par quatre mécanismes principaux: le transport par les eaux de pluies (lixivation),

les mouvements de diffusion, les transports biologiques (plantes, micro-organismes,…) et la

resuspension par l’eau et l’air (Ribera et al., 1996).

En milieu aquatique continental, la forme +VI est largement dominante (Colle et al., 2001).

Les sédiments ont une forte capacité à fixer l’uranium ce qui leur donne le rôle de

compartiment de stockage. La fixation est influencée par la granulométrie : les plus grandes

quantités s’associant aux fractions les plus fines (Ribera et al., 1996). L’uranium est aussi

présent dans la colonne d’eau, en surface comme en profondeur. Son abondance est

extrêmement variable, de 0,01 µg L−1 à 1,5 mg L−1 (WHO, 2001) et reflète sa concentration à

la surface des roches. En Europe, la distribution de l’uranium dans les cours d’eau est

similaire à celle des ions majeurs et est dépendante du climat et de l’abondance des sédiments

(Salminen, 2005).

Biodisponibilité, contamination et bioaccumulation

Comme la plupart des métaux présents dans l'environnement, l’uranium peut présenter,

indépendamment de sa concentration, une capacité plus ou moins importante à contaminer les

organismes. Cette capacité, que l’on définit comme la biodisponibilité – terme emprunté aux

sciences pharmaceutiques pour estimer à quel point une molécule (active) est assimilable –

dépend de sa spéciation chimique. Sous l’influence des paramètres physico-chimiques du
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milieu comme la dureté, l’alcalinité ou la teneur en matière organique (Garnier-Laplace et al.,

2001 ; Markich, 2002), la toxicité de l’uranium en solution varie ainsi selon qu’il se trouve

piégé sous forme de complexes peut biodisponibles (par exemple UO2CO3 avec les

carbonates) ou sous forme d’ion uranyle UO2
+ ou de sa forme hydroxylée UO2OH+, espèces

chimiques les plus biodisponibles qui peuvent contaminer les organismes. Lorsque la dureté

de l’eau augmente, la toxicité de l’uranium décroît en raison de sa compétition avec le

calcium ou le magnésium.

Les voies de contamination des organismes par l’uranium sont multiples, celle-ci s’opérant

par voie directe (au contact de l’eau ou du sédiment), par voie trophique (par ingestion de

nourriture contaminée) ou par voie maternelle (par le dépôt dans la progéniture). Les espèces

benthiques accumulent d’uranium. Les branchies et la masse viscérale sont les organes les

plus contaminés chez Corbicula fluminea (Labrot et al., 1999) avec un facteur de

concentration maximum de 0,056 (masse fraiche). L’entrée de l’uranium chez le poisson

zèbre Danio rerio s’effectue principalement par la voie branchiale avec un facteur de

concentration de 0,0089 (Barillet et al., 2007 ; Labrot et al., 1999). Les sédiments accumulant

les plus fortes concentrations d’uranium, les poissons benthiques peuvent accumuler dix fois

plus d’uranium que les organismes pélagiques (Ribera et al., 1996). L’uranium biodisponible

a la possibilité de s'accumuler dans certains tissus, au cours du temps. Ce processus suggère

que des effets toxiques seraient susceptibles d’apparaitre sur le long terme, même à faible

concentration.

1.2.4. Le cas de l’américium-241 (Am-241)

Le devenir et les effets des émetteurs alpha à longue demi-vie, comme l’Am-241, restent

peu étudiés. Une connaissance des effets biologiques associés à l’exposition chronique aux

rayonnements alpha est pourtant urgemment requise, aussi bien pour la gestion des situations

post-accidentelles que pour celle, à plus long-terme, des déchets nucléaires.

L’Am-241, d’origine totalement artificielle, est un radionucléide pertinent d’un point de

vue environnemental, dont les émissions contribuent significativement à la radioactivité alpha

des déchets nucléaires. L’Am-241 est présent à l’état de traces sur l’ensemble du globe, suite

aux retombées des essais nucléaires passés et aux rejets accidentels de Tchernobyl. Les

concentrations rencontrées dans les écosystèmes aquatiques sont de l’ordre de 10−6 à 10−5

Bq L−1. Des valeurs plus fortes, de 10−5 to 10−2 Bq L−1, sont enregistrées localement dans les

eaux douces (Matsunaga et al., 1998 ; Choppin, 2006). Les sols contaminées, présentant des

teneurs moyennes de l’ordre de 10−2 à 10 Bq kg−1 et pouvant localement s’élever de 10 à 104

Bq kg−1, représentent une source potentielle d’Am-241 pour les eaux souterraines ou de

surface (Pourcelot et al., 2003 ; Agapkina et al., 1995). Les concentrations les plus élevées,

jusqu’à 105 Bq kg−1, sont retrouvées dans les sédiments marins des plateaux continentaux.

Am-241 est susceptible de devenir l’un des contaminants dominants dans les zones affectées

par l’accident de Tchernobyl, suite à la désintégration du stock de Pu-241 (Muravitsky et al.,

2005).
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1.3. INTERACTIONS AVEC LA MATIERE VIVANTE

1.3.1. De la radiolyse de l’eau à la production des ROS

La matière vivante étant majoritairement constituée d’eau, l’action des rayonnements

rayonnements entraine, dans 80% des cas, une radiolyse des molécules d’eau présentes dans

les cellules (Figure 1). Ce mode d’action, dit indirect, serait responsable de la plus grande

partie des dommages biologiques observés chez les organismes vivants (Bernhard et Close,

2003). La radiolyse de l’eau conduit à la production de radicaux, OH• oxydant et H•

réducteur, qui génèrent, de manière aléatoire, des espèces radicalaires secondaires dites

« espèces réactives de l’oxygène » (ROS en anglais pour « Reactive Oxygen Species »), telles

que le radical superoxide O2
-•, le radical perhydroxyde HO2• et le peroxyde d’hydrogène

H2O2. Ces ROS sont à l’origine de nombreuses réactions avec les biomolécules (protéines,

glucides, lipides et acides nucléiques, via des oxydations et des peroxidations (Spitz et al.,

2004 ; Afonso et al., 2007 ; Ishii, 2007 ; Halliwell, 2012).

1.3.2. Lésions moléculaires

Dans 20% des cas, le rayonnement interagit directement avec des biomolécules, le mode

d’action étant dit direct (Figure 2). Dans tous les cas, les phénomènes physiques initiaux,

directs ou indirects, aboutissent à une dégradation des macromolécules structurales ou à la

désactivation de molécules fonctionnelles, contribuant au fonctionnement et à la survie des

cellules (Darby et Doll, 1987). En perdant leur fonction biologique, ces molécules deviennent

des déchets qui doivent être éliminés.

Parmi les nombreuses biomolécules sujettes aux dégradations radio-induites, l’acide

désoxyribonucléique (ADN) représente une cible critique des rayonnements ionisants

(Goodhead, 1994). En interaction étroite avec un groupe de protéines dites « histones »,

l’ADN constitue la chromatine, matière composant les chromosomes contenus dans le noyau

de toute cellule vivante. Au travers de la séquence des bases nucléotidiques qui la composent

Figure 1. Les deux voies de la radiolyse de l’eau. Sous l’effet des rayonnements ionisants, les molécules
d’eau peuvent subir soit un processus d’excitation, soit un processus d’ionisation. L’ionisation de l’eau
engendre la dissociation de la molécule d’eau (H2O) en une molécule d’eau cationique (H2O

+
) et d’un

électron (e
–
). L’eau cationique perd rapidement un proton, formant ainsi un radical libre OH•.

L’excitation quant à elle, va venir dissocier la molécule d’eau et produire les radicaux libres OH• et H•.
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Figure 2. Schéma d’une cassure
double brin de l’ADN, induite
par l’action directe et indirecte
d’un rayonnement ionisant beta
(Goodhead, 1999).

(l’adénine, la cytosine, la guanine et la thymine liées par une chaine de sucre-phosphate), la

molécule d’ADN est porteuse de l’information génétique de l’organisme, essentielle à la vie

et transmise de génération en génération. De tous les agents toxiques, les rayonnements

ionisants se distinguent par la diversité et la multiplicité des altérations qu'ils engendrent au

niveau de l'ADN. On parle de site à dommages multiples (MDS pour « Multiple Damaged

Sites ») (Ward, 1988) lorsque deux ou plusieurs types de dommages interviennent sur une

courte distance (< 4 nm). Quatre types d’altérations peuvent être distingués :

1) Les modifications chimiques des bases nucléotidiques, en particulier des bases puriques

(adénine et guanine) qui seraient plus radiosensibles que les bases pyrimidiques (cytosine et

thymine), du fait de leur potentiel d’ionisation le plus élevé (Dizdaroglu, 1992). Le taux

d’induction estimé est en moyenne de 2000 par cellule eucaryote et par Gy pour un

rayonnement de faible TEL.

2) Les pontages covalents entre l’ADN et les protéines nucléaires environnantes, dont les

histones (Gajewski et al., 1988). Ces altérations radio-induites sont plus rares, 1 Gy

provoquant en moyenne 30 par cellule eucaryote pour un rayonnement de faible TEL.

3) Les cassures dites « simple-brin » (CSB) d’une des deux chaines sucre-phosphate

composant la structure en double hélice de l’ADN. Ces cassures, très fréquentes, présentent

un taux d’induction moyen qui augmente linéairement avec la dose absorbée (Tubiana et al.,

2006) mais décroit avec le TEL : de 1000 par cellule de mammifère et par Gy lors d’une

irradiation gamma (faible TEL) à 500 dans le cas de rayonnement de TEL plus élevé (Tubiana

et Aurengo, 2005).

4) Les cassures dites « double-brin » (CDB) des deux chaines sucre-phosphate composant la

structure en double hélice de l’ADN. Elles peuvent résulter de deux cassures simple-brin

simultanées intervenant dans une zone rapprochée. Ces cassures, plus rares, apparaissent avec

un taux qui s’accroît avec le TEL (Heilmann et al., 1996) : de 40 par cellule de mammifère

par Gy de rayonnement lors d’une irradiation de faible TEL à 100 lors d’une irradiation de

TEL élevé (Tubiana et Aurengo, 2005).
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1.3.3. Mécanismes de toxicité de l’uranium

La toxicité induite par l’uranium a plusieurs origines, à la fois chimique et radiologique. La

dominance de l’une ou l’autre de ces toxicités varie selon la composition isotopique et le

degré d’enrichissement ou d’appauvrissement en isotopes radioactifs (Tableau 4).

Comprendre les effets biologiques de l’uranium implique de prendre en compte à la fois ses

propriétés chimiques et radiologiques.

La toxicité radiologique est directement liée à l’action des rayonnements ionisants. Cette

forme de toxicité apparait à partir d’un enrichissement d’au moins 10% en 235U (Ribera et al.,

1996). L’uranium appauvri présente une radioactivité faible : moins d’un Bq alpha par µg.

Cependant, des études in vitro et à l’aide d’isotopes d’activités spécifiques différentes

montrent que les particules alpha sont impliquées dans l’apparition de dommages à l’ADN et

d’effets cellulaires, et de croissance tissulaire réduite, en particulier lors d’expositions de plus

longue durée (Aigueperse et al., 2001). Toutefois, la toxicité de l’uranium appauvri reste en

grande partie le fruit de ses propriétés chimiques (Miller et al., 2002).

Des études ont ainsi montré que l’ion UO2
2+ internalisé entraine une toxicité chimique

comparable à celle des métaux lourds (cadmium, mercure, plomb,…) qui peuvent induire des

effets toxiques sur de nombreux organes : rein, foie, système reproducteur etc. (Ribera et al.,

1996). Ces études suggèrent que l’uranium se comporte de façon analogue à certains métaux

de transition, comme le fer par exemple, dans la réaction d’oxydoréduction de Fenton en

entrainant la production de radicaux hydroxyles avec le peroxyde d’hydrogène H2O2 contenu

dans les cellules (Miller et al., 2002). Cette production de ROS induit un stress oxydant, en

cause dans divers dommages à l’ADN tels que la production d’adduits et de cassures d’ADN

(Yazzie et al., 2003 ; Stearns et al., 2005).

Tableau 4. Toxicité de l'uranium selon sa composition (Ribera et al., 1996)

Formes de l’uranium Type de toxicité

232U, 233U et U fortement enrichi Radiologique

U naturel, appauvri Chimique

238U et U enrichi Radiologique et chimique



58



59

Chapitre 2

Effets radiotoxiques et chimiotoxiques

pour la faune et la flore
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2.1. GENERALITES SUR LES REPONSES BIOLOGIQUES

La toxicité des radionucléides se répercute à tous les niveaux d’organisation biologique au

travers de processus en cascade, de nature physique, biochimique, puis biologique (Favier,

2003). Si les mécanismes par lesquels les rayonnements ionisants interagissent physiquement

avec la matière vivante sont relativement simples et bien décrits aux échelles moléculaire et

cellulaire, au travers des phénomènes d’ionisation et d’excitation des molécules décrits plus

haut, les réponses biologiques très variées qui en découlent, revêtent une complexité

beaucoup plus difficile à appréhender. La matière vivante possède, quant à elle, une certaine

faculté de réparation quand l’exposition reste faible. En pratique, la mise en évidence d’effets

délétères induits par la radio- et la chimio-toxicité est relativement aisée à l’échelle de

l’individu, du moins chez les espèces faciles à maintenir au laboratoire, mais leurs

conséquences sur les écosystèmes sont très difficiles à prévoir sur le long terme, sauf en cas

d’exposition à une dose très importante laissant relativement moins de place à l’incertitude.

Les effets radiotoxiques sont regroupés en deux catégories (Copplestone et al., 2001 ;

Delistraty, 2008). Les effets déterministes apparaissent au-dessus d’un certain seuil de dose

absorbée, et voient leur sévérité augmenter avec le niveau d’exposition. Des dommages à un

tissu ou un organe, une réduction de la fécondité ou de la survie sont typiquement des effets

déterministes. A contrario, les effets stochastiques, apparemment sans seuil de dose absorbée,

voient leur probabilité d’apparition (mais pas leur sévérité) augmenter avec l’exposition. Ils

présentent un délai et une incertitude dans la réponse. L’induction de cancers et les effets

génétiques héréditaires sont, de façon caractéristique, de l’ordre des effets stochastiques.

2.2. TOXICITE A L’ECHELLE MOLECULAIRE

2.2.1. Génotoxicité des rayonnements gamma

La littérature et les bases de données regorgent d’exemples illustrant la toxicité des

radionucléides pour la molécule d’ADN elle-même. Cette toxicité génétique et cytogénétique

inclut l’apparition d’aberrations chromosomiques, de micronoyaux, et d’échanges de

chromatides (sister chromatid exchange) ainsi que l’induction de cassures simple ou double

brin, de perturbations de la synthèse d’ADN, et de modifications des profils d’expression

génétique (Adam-Guillermin et al., 2012 ; Dallas et al., 2012 ; Won et al., 2014a, 2014b ;

Fuller et al., 2015).

Chez les mammifères, la fréquence de micronoyaux est accrue après exposition de 30 à 40

jours à 1,7 mGy h−1 de souris Mus musculus issues de la Red Forest dans la Zone d’Exclusion

de Tchernobyl (Rodgers et al., 2001). Des aberrations génétiques dans les cellules

hematopoïétiques de la moelle osseuse sont observées, dans deux des sites les plus

contaminés, avec une fréquence 2 à 3 fois supérieure, par rapport à celle des sites témoins et

un niveau élevé d’aberrations chromosomiques est observé dans la progéniture des femelles

gravides capturées sur le terrain (Ryabokon et Goncharova, 2006). Chez les oiseaux, un taux

de mutation accru de 2 à 10 fois et des lésions ADN plus fréquentes dans les cellules

sanguines sont reportés dans les populations d’hirondelles Hirundo rustica vivant à proximité
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du site de Tchernobyl par rapport aux régions moins contaminées (Ellegren et al., 1997 ;

Bonisoli-Alquati et al., 2009).

Chez les organismes aquatiques comme les larves du ver polychète marin Neanthes

arenaceodentata, deux fois plus d’échanges de chromatides sont observés après 24h à 400

µGy h−1 que chez le témoin. Chez le poisson zèbre D. rerio, des dommages à l’ADN (test des

comètes) sont mis en évidence in vitro, avec une radiosensibilité plus forte des spermatocytes

par rapport aux hépatocytes (LOEDR respectives de 42 µGy h−1 et 31 mGy h−1)(Adam et al.,

2006). Une augmentation dose-dépendante des cassures double brin et micronoyaux est

également rapportée in vivo sur des œufs fertilisés et sur les fibroblastes embryonnaires ZF4

après exposition à 420 µGy h−1 (Bourrachot, 2009 ; Pereira et al., 2011). Des dommages à

l’ADN (test des comètes) sont observés in vivo chez des larves de 5-6 jours à des débits de

dose faibles (7-8 µGy h−1 (Jarvis et Knowles, 2003). Chez une autre espèce de poisson, le

medaka japonais Oryzias latipes, des pontages entre chromosomes sont observés dans les

œufs exposés à un fort débit de dose de 100 mGy h−1 (Suyama et al., 1981). Des mutations

affectant seulement certaines cellules (mutants « mosaïques ») ou l’organisme entier, sont

observées après expositions aigües à des doses de 2,4 à 9,5 Gy, selon que la modification

génétique intervient au stade cellule germinale ou au cours de l’embryogénèse (Shimada et

Shima, 2001, 2004).

2.2.2. Génotoxicité de l’uranium

De la même manière, la génotoxicité de l’uranium pour de nombreuses espèces

biologiques, allant des invertébrés à l’humain, n’est plus à démontrer. Un niveau élevé de

dommages à l’ADN est ainsi observé par le test des comètes dans les cellules sanguines d’une

population humaine vivant à proximité d’une ancienne mine d’uranium (Lourenço et al.,

2013). Des lésions, cassures double-brin, et aberrations chromosomiques (test des comètes,

marquage des histones γ–H2AX, test des micronoyaux) sont également mis en évidence à

court terme (moins de 2 jours) chez le rat à 71 mg L−1. Ces dommages à l’ADN seraient

réversibles aux concentrations de 48 à 95 mg L−1 et irréversibles au-delà (Thiébault et al.,

2007). L’effet génotoxique de l’uranium est aussi décrit chez le poisson rouge Carassius

auratus après 96 h d’exposition à 100 mg L−1, chez le poisson zèbre D. rerio, exposé in vivo

pendant 20 jours à 100 µg L−1 (test des comètes sur les érythrocytes) et in vitro à 2,3 mg L−1

(cassures doubles brin des cellules embryonnaires) (Lourenço et al., 2010 ; Barillet et al.,

2005 ; Pereira et al., 2012). Chez les invertébrés, des altérations de l’ADN sont également

induits chez le bivalve dulçaquicole Corbicula fluminea et le ver de terre Eisenia andrei

(Simon et al., 2011 ; Lourenço et al., 2012).

2.2.3. Mécanismes de réparation et conséquences cellulaires

Les lésions moléculaires et cellulaires induites par les rayonnements ionisants sont, dans

une certaine mesure, atténuées par de nombreux mécanismes de réparation mis en œuvre par

les cellules. L’efficacité de ces processus – plus élevée pour des niveaux d’endommagement

faible à modéré induits par les particules beta ou les rayonnements gamma – conditionne

l’état de santé et le devenir de la cellule. Ainsi, les pontages ADN-protéines et les cassures



63

simple-brin, qui représentent la majorité des cas, sont réparés relativement rapidement (en

moins d’une heure) et ont peu d’impact en matière de létalité cellulaire. La réparation repose

sur des mécanismes d’excision de bases ou de nucléotides (BER et NER, pour « Base

Excision Repair » et « Nucleotide Excision Repair ») impliquant des endonucléases,

glycosylases, polymérases et ligases. A contrario, les cassures double brin sont très délétères

pour la cellule et peuvent conduire à la mort cellulaire lorsqu’elles sont mal réparées. Elles

sont reconnues comme la première cause de létalité chez les mammifères suite à une

irradiation (Tubiana et Aurengo, 2005). La réparation des CDB est relativement longue et sa

cinétique varie selon la taille des cassures et le type cellulaire qui sont autant de facteurs

importants dans la radiosensibilité à l’échelle de la cellule (Löbrich et al., 1998). Une

coordination entre le métabolisme de l’ADN et le cycle cellulaire, sous l’action de protéines

effectrices, est indispensable (Daboussi et al., 2002). Deux mécanismes de réparation, plus ou

moins efficaces selon le type cellulaire et la position dans le cycle, entrent en jeu : la

recombinaison homologue (HR pour « Homologous Recombinaison »), et la jonction

d’extrémités non-homologues (NHEJ pour « Non-Homologous End-Joining »). Le processus

HR fait intervenir le chromosome homologue pour reconstruire le double brin d’ADN lésé à

l’identique. La réparation est qualifiée de « fidèle » car elle n’engendre pas d’erreur de

réparation. Le processus NHEJ reforme les liaisons chimiques cassées entre les bases. Ce

mécanisme de réparation, qualifié d’« infidèle », ne restaure pas la séquence initiale de l’ADN

et entraine une perte de l’information génétique. Les lésions à l’intérieur d’un site à

dommages multiples sont les plus difficiles à réparer (Ward, 1988 ; Brenner et Ward, 1992).

Dans les cas où une réparation intégrale des lésions est possible, le génome conserve son

intégrité et la cellule poursuit son cycle cellulaire. A l’échelle moléculaire et cellulaire, la

réparation est un processus continu. En conséquence, la même dose totale est beaucoup moins

délétère si elle est absorbée au cours d’une exposition chronique ou de multiples expositions à

faible niveau plutôt qu’au cours d’une unique exposition massive. Toutefois, elle augmente

les chances d’une accumulation de lésions moléculaires et cellulaires non-létales.

Si la réparation de l’ADN est partielle et si les lésions résiduelles ne sont pas létales, les

modifications génétiques, ou mutations, sont conservées, peuvent s’additionner et être

transmises à la descendance lorsqu’elles touchent la lignée germinale. Leur accumulation en

trop grand nombre dans le génome conduit à terme, à l’instabilité génétique et une perte de

diversité biologique dans les populations (Thompson et Schild, 2002 ; Bertrand et al., 2009).

Les mutations, quand elles n’entrainent pas la mort des cellules de la lignée somatique,

peuvent induire le développement de tumeurs cancéreuses. Ces mutations, fréquentes lors

d’une irradiation à faible dose, ont des conséquences aléatoires, tardives et dépendantes de la

nature des gènes touchés (effets stochastiques).

2.2.4. Génotoxicité dans un contexte multigénération

A notre connaissance, au début du doctorat de Delphine Plaire en 2010, les effets

génotoxiques induits par l’uranium n’ont jamais été examinés dans un contexte

multigénérationnel. Ceux des rayonnenements gamma l’ont été beaucoup plus, en

radiobiologie. Les travaux sur la souris et le rat permettent d’éclaircir le rôle clé joué par les
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mécanismes moléculaires et cellulaires dans les effets transgénérationnels radio-induits

(Morgan, 2003a, 2003b ; Dauer et al., 2010). De nombreuses études épidémiologiques

mettent en évidence qu’une irradiation parentale induisait des effets sur les générations de

descendants, même lorsque ces dernières ne sont pas exposées (Green, 1964 ; Dubrova et al.,

2000 ; Barber et al., 2002 ; Barber et Dubrova, 2006 ; Barber et al., 2006).

Les effets génotoxiques transgénérationnels des rayonnements ionisants à faibles doses

sont abordés chez de nombreuses espèces. Chez le campagnol Clethrionomys glareolus vivant

dans la zone d’exclusion de Tchernobyl, un niveau élevé d’anomalies chromosomiques

continue d’être observé dans la descendance non exposée de femelles capturées gravides

(Ryabokon et Goncharova, 2006). Chez les organismes aquatiques par exemple, la

génotoxicité transgénérationnelle suite à une irradiation gamma externe comprend des

cassures double brin de l’ADN chez le poisson medaka Oryzias latipes, des aberrations

chromosomiques chez le polychète marin Neanthes arenaceodentata, de l’apoptose dans les

ovocytes de l’artémie Artemia salina et du stress oxydatif chez les nouveaux nés de saumon

pacifique Oncorhynchus tshawytscha (Iwasaki, 1973 ; Harrison et al., 1983 ; Dowling et al.,

2005 ; Tsyusko et al., 2007 ; Grygoryev et al., 2013). Ces résultats contredisent l’hypothèse

que les altérations génétiques radio-induites pourraient se dissiper dès que la dose absorbée

décroit. Les différentes études démontrent, au contraire, que l’irradiation parentale peut

conduire à l’accumulation d’altérations génétiques et à leur transmission aux générations

suivantes.

Les études de la génotoxicité des rayonnements ionisants chez les rongeurs et les poissons

mettent en évidence l’apparition d’une instabilité génomique dans la descendance non

exposée. Celle-ci se caractérise par l’augmentation de la fréquence des mutations et de

diverses autres aberrations chromosomiques sur plusieurs générations (Reisz, et al., 2014 ;

Kubota et al., 1995 ; Luke et al., 1997 ; Dubrova et al., 1993 ; Shimada et Shima, 2004). Chez

le medaka Oryzias latipes par exemple, le taux de mutation dans l’ADN microsatellite de la

progéniture issue de parents exposés s’avère plus élevé que chez les parents témoins et plus

fort qu’attendu d’un mécanisme d’endommagement direct, ce qui suggère que des

mécanismes indirectes, distincts dans le temps, interviennent dans l’induction de mutations.

2.2.5. Modifications épigénétiques

Tandis que les altérations induites par les rayonnements ionisants de la séquence d’ADN

(les lésions génétiques sensu stricto) sont décrites de façon assez approfondie, le constat que

l’hérédité de l’instabilité génomique ne suit pas le schéma classique de la génétique

mendélienne suggère l’implication possible d’autres altérations moléculaires rassemblées sous

le terme d’« épigénétique ». Les processus épigénétiques, sujet extrêmement novateur en

génétique moléculaire comme en écologie et écotoxicologie, concernent toutes les altérations

héréditaires, transmises aux cellules somatiques ou germinales, qui interviennent sans

modification de la séquence d’ADN. Un volume important de recherche montre que des

changements épigénétiques (méthylation de l’ADN, modification des histones, ARN non

codants) sont induits par divers stress environnementaux (Russo et al., 1996 ; Daxinger et

Whitelaw, 2010).
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La méthylation de l’ADN est le premier processus épigénétique découvert et reste le plus

étudié aujourd’hui. Chez diverses espèces, l’état de méthylation des cytosines immédiatement

suivies d’une guanine (une situation qualifiée de « site CpG ») intervient comme mécanisme

épigénétique régulant l’expression des gènes au cours du développement et de la vie entière

chez diverses espèces (Kovalchuk et al., 2004a, 2004b ; Zemach et al., 2010 ; Smith et

Meissner, 2013 ; Li et al., 1993). Chez l’homme, il est reconnu qu’une méthylation aberrante

est en cause dans une grande variété de maladies, dont certains cancers (Putiri et Robertson,

2011). Quelques études se penchent sur les modifications épigénétiques dans différents

groupes taxonomiques suite à l’exposition à divers polluants (Vandegehuchte et Janssen,

2014). Des modifications de la méthylation de l’ADN sont mises en évidence, en lien avec

l’apparition de tumeurs chez un poisson exposé à un contaminant cancérigène (Mirbahai et

al., 2011). Des grenouilles développent des perturbations tardives du système hormonal après

l’exposition aux perturbateurs endocriniens durant le stade embryonnaire (Andres et al.,

1984). Des modifications de la méthylation sont également observées chez le crustacé D.

magna, suite à l’exposition à une nourriture de faible qualité, au chlorure de sodium et à des

signaux chimiques d’un prédateur (Asselman et al., 2015).

L’étude de la méthylation de l’ADN revêt un intérêt tout particulier en écotoxicologie

nucléaire. En effet, les rayonnements ionisants sont reconnues pour affecter la méthylation de

l’ADN dans les populations de grenouilles et les pins sylvestres prélevés dans les zones

contaminées de Tchernobyl et Fukushima (Kovalchuk et al., 2003, 2004a, 2004b ; Gombeau,

2015). Les études montrent une hypométhylation globale de l’ADN chez les deux espèces.

L’effet des radiations ionisantes sur la méthylation de l’ADN est confirmé expérimentalement

chez la souris et le rat, lors de tests in vivo et sur cultures cellulaires. Les réponses diffèrent

toutefois en fonction des tissus et du type d’exposition, aigu ou chronique (Tawa et al., 1998 ;

Pogribny et al., 2004 ; Kovalchuk et al., 2004a, 2004b ; Koturbash et al., 2006 ; Youngson et

Whitelaw, 2008).

2.2.6. Mémoire épigénétique transgénérationnelle

La question de savoir si des changements épigénétiques peuvent être transmis via la lignée

germinale et induire des effets négatifs ou des réponses évolutives dans les générations

ultérieures, malgré l’absence d’exposition, suscite un intérêt croissant depuis deux décennies

dans les domaines de la biologie évolutive et de l’écotoxicologie (Jablonka et Raz, 2009 ;

Vandegehuchte et Janssen, 2014 ; Youngson et Whitelaw, 2008 ; Daxinger et al., 2010).

Certains auteurs suggèrent, chez plusieurs espèces, que l’instabilité génomique observée dans

la descendance de parents irradiés soit liée à la transmission de modifications épigénétiques

(Dubrova et al., 1993, 2000 ; Kubota et al., 1995 ; Luke et al., 1997 ; Shimada et Shima,

2004 ; Barber et al., 2006). Il n’existe, toutefois, aucune étude démontrant de façon indéniable

l’hérédité épigénétique trangénérationnelle. Celle-ci requerrait de mettre en évidence la

persistance des modifications épigénétiques dans des générations jamais exposées aux

facteurs environnementaux qui les ont induites (Skinner, 2011).

Chez le rat, l’exposition in utero à différentes substances toxiques (dioxines, bisphénol

A… etc.) entraine des modifications épigénétiques transgénérationnelles dans la lignée
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germinale (Manikkam et al., 2012a, 2012b, 2013). Des modifications de la méthylation de

l’ADN ne sont transmissibles d’un parent exposé à sa descendance que dans les groupes

taxonomiques chez lesquels aucune reprogrammation n’est observée durant l’embryogénèse –

chez le poisson-zèbre et la grenouille par exemple (Macleod et al., 1999 ; Stancheva et

Meehan, 2000). L’hérédité semble moins probable dans le cas des mammifères, chez lesquels

cette reprogrammation intervient juste après la fécondation. Pourtant, l’étude d’Anway et al.

(2005) montre chez le rat, que l’exposition d’embryons au vinclozoline (un perturbateur

endocrinien utilisé comme pesticide) cause, dans la lignée germinale des trois générations

suivantes, une modification du profil de méthylation de l’ADN accompagnée d’une

diminution de la fertilité. Cette étude reste très controversée dans la mesure où aucun autre

laboratoire n’a réussi à confirmer ce résultat (Vandegehuchte et Janssen, 2014). Les

modifications induites par différentes substances (vinclozoline, 5-azacytidine et génistéine),

connues pour affecter la méthylation de l’ADN chez les mammifères, sont étudiée chez D.

magna (Vandegehuchte et al., 2010a). Une modification du taux de méthylation est rapportée

dans les générations exposées au vinclozoline et à la 5-azacytidine. Si la modification est

également observée dans la descendance dans le cas de la 5-azacytidine, rien ne prouve

qu’elle ne résulte pas de l’exposition directe des cellules germinales.

2.3. TOXICITE A L’ECHELLE CELLULAIRE ET TISSULAIRE

2.3.1. Stress oxydatif

Rayonnements ionisants

Le fort pouvoir oxydatif des ROS produits par l’irradiation provoque un stress oxydant

quasi instantané dans les cellules exposées. Ce stress oxydatif engendre une dégradation des

structures cellulaires, notamment des membranes des organelles (noyau, mitochondries etc.)

et de la cellule elle-même, qui peut causer une rupture de la régulation osmotique, et de

l’équilibre ionique, l’induction d’un vieillissement cellulaire et d’une mort cellulaire par

nécrose ou apoptose (Sazykina et al., 2003). Les cellules possèdent toutefois une batterie de

mécanismes de défenses, appelés antioxydants (enzymes telles que la catalase et la

peroxydase, molécules exogènes ou endogènes telles que les vitamines C et E, etc.), pour

pallier les déséquilibres entre oxydants et antioxydants (Ames et al., 1993).

Uranium

Les réponses de plusieurs marqueurs du stress oxydatif sont observées après exposition

chronique à l’uranium. Les études in vivo chez le poisson D. rerio mettent en évidence une

diminution significative de la quantité de superoxide dismutase dans le foie après exposition à

l’uranium appauvri et de l’activité de la catalase après exposition à un mélange uranium

appauvri – uranium 233 (Barillet et al., 2007). Les études in vitro montrent chez le poisson D.

rerio, le bivalve Corbicula sp. et le ver oligochète Eisenia fetida) que l’exposition à l’uranium

induit un changement du taux de malondialdehyde (MDA) (Labrot et al., 1996).
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2.3.2. Mortalité cellulaire

La mort cellulaire peut être induite lors de l’apparition d’une mutation létale. Si la cellule

est encore fonctionnelle, elle peut provoquer sa propre élimination, par apoptose, mort

cellulaire programmée qui intervient après la division cellulaire. Quand leur nombre est trop

important, les lésions ne sont pas réparées et sont également létales pour les cellules. Les

effets observés sont une mortalité cellulaire et tissulaire à court terme. Cet effet, déterministe,

est observé lorsque la dose reçue est très forte.

2.3.3. Toxicité tissulaire

Les cellules ne présentent pas toutes la même sensibilité aux rayonnements ionisants. De

façon générale, les cellules indifférenciées en division mitotique active sont plus

radiosensibles que les cellules différenciées (Environment Canada, 2003 ; Delistraty, 2008).

Le constat s’étant aux tissus jeunes en croissance rapide et est connu comme la loi de

Bergonie et Tribondeau, postulée dès le début du XXe siècle (Bergonie et Tribondeau, 1906).

Ainsi, les fibres musculaires et les neurones (qui sont des cellules très spécialisées) présentent

une radiosensibilité bien moindre que les cellules souches germinales, dermiques ou gastro-

instestinales (toutes des cellules indifférenciées). De même, les cellules souches

hématopoïétiques de la moelle osseuse, à l’origine des cellules sanguines, et les cellules

souches du cristallin comptent parmi les plus radiosensibles (ICRP, 2008). La conséquence

directe de la plus grande radiosensibilité de certains types cellulaires est que les systèmes

reproductif, digestif, immunitaire auxquels ils appartiennent sont, eux aussi, plus

radiosensibles. Chez les végétaux, les méristèmes, tissus spécialisés dans la croissance des

tiges et des racines et composés de cellules indifférenciées en division, sont aussi plus

sensibles (Zelena et al., 2005 ; Yoschenko et al., 2011 ; Watanabe et al., 2015).

Chez le poisson zèbre D. rerio, la toxicité de l’uranium se traduit par des atteintes

neurologiques et histologiques et une perturbation du système olfactif aux concentrations de

20 et 100 µg L−1 (Barillet, 2007 ; Lerebours, 2009 ; Lerebours et al., 2010).

2.3.4. Réversibilité des réponses

Les mécanismes de compensation et de réparation mis en place par les cellules permettent

à certains organismes de récupérer si les effets toxiques induits par l’exposition – aigüe ou

chronique – aux rayonnements ionisants restent peu sévères. Chez les oiseaux par exemple,

des pathologies hématologiques réversibles sont observées après une irradiation gamma aigüe

(une ou deux doses de 2,1 Gy) chez la poule Gallus gallus domesticus (Malhotra et al., 1990).

Des poussins montrent, dans les 60 jours, une capacité à récupérer suite au déclin rapide de la

numération des érythrocytes et leucocytes et du taux d’hémoglobine et d’hématocrite.

L’absence de récupération à la dose de (6,6 Gy) est marquée par l’apparition d’effets

macroscopiques sévères et d’une mortalité dans les 7 jours.
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2.4. TOXICITE A L’ECHELLE DE L’ORGANISME

Les effets délétères commencent à se manifester au niveau macroscopique dès que les

mécanismes de compensation et de réparation observés aux échelles moléculaire et cellulaire

ne sont plus capables de faire face au dommage causé par l’exposition aux rayonnements

ionisants.

Dans la littérature, la grande majorité des études des effets des rayonnements ionisants

concerne des tests d’exposition aiguë à forte dose, lors desquels les organismes sont affectés

en peu de temps pour une dose absorbée dépassant souvent 1 Gy. Ces travaux sont

principalement basés sur une irradiation gamma externe (Cs-137 ou Co-60 par exemple) plus

facile en pratique à mettre en œuvre et visent à déterminer la dose létale entrainant 50% de

mortalité (LD50) chez les espèces étudiées (Rose, 1991). De la même manière, la majorité des

connaissances sur l’écotoxicité de l’uranium concerne la valeur de la LC50 (concentration

létale induisant 50% de mortalité) mesurée lors de tests d’exposition aigüe.

2.4.1. Toxicité aigüe

Dose létale en irradiation gamma

La dose létale est la méthode la plus simple pour classer les différents groupes

taxonomiques en fonction de leur radiosensibilité (Figure 3) – une faible valeur de LD50

indiquant une forte radiosensibilité. La sensibilité des principaux groupes taxonomiques

étudiés à l’égard du rayonnement gamma externe s’échelonne sur quatre ordres de grandeur.

Les mammifères sont réputés être les organismes les plus radiosensibles des espèces

animales, suivis par les oiseaux, les poissons, les reptiles, les crustacés et les insectes. La

radiosensibilité des plantes chevauche, quant à elle, une grande partie des groupes

taxonomiques. La radiosensibilité varie fortement selon le stade de vie étudié, aussi bien chez

les plantes que chez les animaux. La LD50 des graines de pin en dormance) varie de 5 à

Figure 3. Gamme de doses létales
de rayonnements ionisants pour
différents groupes taxonomiques,
mettant en évidence leur différence
de radiosensibilité (Blaylock et al.,
1996).
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63 Gy, alors que celle du pin en phase de développement varie de 3,5 à 4 Gy (UNSCEAR,

2000b). Chez la souris, l’adulte présente une LD50 de 6,4 Gy, alors que celle de l’embryon est

inférieure à 1 Gy (Copplestone et al., 2001). Une valeur de LD50 de 1 à 2 Gy est estimée chez

les embryons de drosophiles ou de guêpes, alors que celle des adultes varie de 20-3000 Gy

(Woodhead, 1998). Il existerait donc, au sein des différentes espèces, des stades de vie

particulièrement sensibles aux rayonnements ionisants. Tenir compte de la sensibilité de tous

les stades composant le cycle de vie des espèces lors d’expositions chroniques parait donc

nécessaire afin de conduire une meilleure évaluation du risque écologique.

Concentration létale de l’uranium

La sensibilité des organismes aquatiques à l’uranium, mesurée au travers de la LC50, varie

avec certains facteurs physico-chimiques de l’eau qui conditionnent la biodisponibilité de

l’ion libre (Tableau 5). Diverses études montrent ainsi que la toxicité pour les poissons et les

cladocères diminue lorsque l’alcalinité et la dureté du milieu augmentent (Poston et al., 1984 ;

Barata et al., 1998 ; Zeman et al., 2008). Les données de la littérature montrent que les valeurs

Tableau 5. Toxicité aiguë de l’uranium chez différentes espèces aquatiques (LC50 mesurée à 48h chez les

cladocères et 96h chez les bivalves et les poissons) en fonction des facteurs physico-chimiques de l’eau.

Espèce (âge)
LC50

(mg L−1)
Dureté
(mg L−1)

Alcalinité
(mg L−1)

Référence

Poissons

Melanotaenia nigrans (7 j)
Melanotaenia nigrans (90 j)
Mogurnda mogurnda (7 j)
Mogurnda mogurnda (90 j)

Ptycholcheilus lucius
Xyrauchen texanus
Gila elegans

Danio rerio

Danio rerio

1,7
1,9
1,11
1,46

46

3,02

3,05

197

178

3,26
3,26
3,26
3,26

107

Bywater et al., 1991

Hamilton, 1995

Ribera et al., 1996

Labrot et al., 1999

Bivalves

Corbicula fluminea 1872 178 Labrot et al., 1999

Cladocères

Daphnia magna

Daphnia magna

Daphnia magna

Ceriodaphnia dubia

Moinodaphnia macleayi

4,12 – 8,36
6,9 – 15,5
10,3 – 25,5
15,9 – 27,3

0,39
7.8

5,34 – 7,62

10,5

0,09 – 0,39

90.7

179

250
250

66 – 73

176

62,1

126

2,7
34

54 – 60

126

Barata et al., 1998

Zeman et al., 2008

Poston et al., 1984

Kuhne et al., 2002

Semaan et al., 2001



70

de LC50, varient entre les espèces et entre les stades de vie au sein d’une même espèce, le

stade larvaire étant réputé plus sensible (Bywater et al., 1991 ; Pickett et al., 1993 ; Sheppard

et al., 2005).

2.4.2. Toxicité chronique

À ce jour, un nombre plus restreint d’études s’intéresse aux effets à long terme d’une

exposition chronique aux rayonnements ionisants ou à l’uranium, bien que ce type

d’exposition soit plus représentatif de la situation dans laquelle les êtres vivants sont

réellement exposés dans les sites contaminés. La grande majorité des études se concentre là

encore sur les effets d’une irradiation gamma externe, les données concernant les effets des

rayonnements alpha et bêta interne restant beaucoup plus rares. Les principaux critères

d’effets biologiques étudiés sont la morbidité, la reproduction, et dans une moindre mesure, la

survie et le taux de mutation (Real et al., 2004 ; Copplestone et al., 2008). La survie, la

morbidité et la reproduction jouent un rôle crucial dans le maintien et la dynamique des

populations et sont donc particulièrement pertinents à l’évaluation du risque écologique

(Woodhead, 2003).

Effets chroniques des rayonnements ionisants

La reproduction, processus critique de la dynamique de population, assure in fine le

maintien et la pérennité des écosystèmes (Stearns, 1992). Le succès reproducteur des

organismes est défini par leur fécondité (nombre de descendants produits) et leur fertilité

(capacité à produire des descendants viables). Les nombreuses études sur les effets chroniques

des rayonnements ionisants permettent d’identifier la reproduction comme l’un des processus

biologiques les plus radiosensibles, et ce quelle que soit l’espèce, animale ou végétale,

considérée. Chez le pin et certaines espèces herbacées par exemple, une réduction de la

production de graines et du pourcentage de germination est observée lors d’expositions

chroniques à des rayonnements gamma externes à des doses comprises entre 0,01 et 10 Gy

(UNSCEAR, 1996 ; Whicker, 1997 ; Kal'chenko et Fedotov, 2001 ; Minouflet et al., 2005 ;

Geras' kin et al., 2008, 2013). Chez les organismes aquatiques, une réduction de la masse des

gonades, du taux d’éclosion, de la fécondité (nombre d’œufs ou de larves) est rapportée chez

les poissons (médaka, guppy etc.) et les polychètes exposées sur une gamme de débits de dose

comprenant des valeurs environnementales (2,4 µGy h−1 à 2,5 Gy h−1) aux rayonnements

gamma ou bêta (Cooley et Miller, 1971 ; Ichikawa et Suyama, 1974 ; Hyodo-Taguchi et Etoh,

1986 ; Knowles et Greenwood, 1994, 1997). Chez les mammifères, une décroissance du

nombre de cellules germinales, de la masse des ovaires et des capacités reproductrices sont

observées chez le rat Rattus norvegicus et le porc Sus crofa, à des débits de dose gamma

chroniques variant de 0,1 à 1 mGy h−1 (Erickson, 1978 ; Erickson et Martin, 1976, 1984).

La morbidité regroupe l’ensemble des perturbations radio-induites causant une diminution

de la valeur sélective des organismes (capacité à se reproduire ou à survivre) (Dallas et al.,

2012). Ces effets chroniques sont principalement représentés par des perturbations du

développement et des réductions de la taille ou de la masse des individus. Chez la brassicacée

Arabidopsis Thaliana par exemple, une réducion de la taille et de la masse des racines et des
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feuilles est identifiée (Vandenhove et al., 2009, 2010 ; Biermans et al., 2015). Un retard de

croissance chez la truite arc en ciel Oncorhynchus mykiss, une perturbation du développement

chez le copépode marin, Tigriopus japonicus et une diminution de la masse du cerveau chez

le rat Rattus norvegicus sont décrits suite à l’exposition chronique aux rayonnements gamma

à des débits de dose de 3 μGy h−1 et 100 mGy h−1 (Real et al., 2004 ; Han et al., 2014a,

2014b ; Oujifard et al., 2015). Des anomalies du développement et une augmentation de la

mortalité sont rapportées chez le stade larvaire de la moule marine Mytulis edulis, après une

contamination chronique à l’eau de mer tritiée (le tritium étant l’isotope radioactif H-3,

émetteur beta) (Hagger et al., 2005). L’effet de l’eau tritiée est détecté dès le débit de dose de

2 μGy h−1, valeur extrêmement faible à imputer au rôle crucial joué par l’eau au sein des êtres

vivants.

Les études des expositions chroniques permettent de détecter des effets biologiques à des

débits de dose faibles, inférieurs à 100 μGy h−1 chez certains groupes taxonomiques (Erickson

et Martin, 1976, 1984 ; Hyodo-Taguchi et Etoh, 1986 ; Hagger et al., 2005). Le mécanisme en

cause fait appel à l’accumulation progressive de mutations au cours du temps, conduisant à un

effet observable à l’échelle de l’organisme (Morgan, 2003a, 2003b). Chez le poisson zèbre D.

rerio, une accumulation progressive d’altérations de l’ADN et une réduction de la viabilité

des œufs sont détectées lors d’une exposition chronique au rayonnement gamma externe

(SNIFFER, 2002).

Effets chroniques de l’uranium

A l’échelle macroscopique, l’uranium présente une toxicité chronique chez diverses

espèces aquatiques. Chez les cladocères, la survie et la reproduction de Moinodaphnia

macleayi sont affectés à des valeurs respectives de LOEC (concentration la plus faible où un

effet est observé) entre 20 et 49 µg L−1 et entre 7 et 49 µg L−1 (Semaan et al., 2001). Une

réduction de la taille est observée entre 0 à 70 mg L−1 et dès 25 µg L−1 respectivement chez

Ceriodaphnia dubia et Daphnia magna (Kuhne et al., 2002 ; Zeman et al., 2008). Chez D.

magna, la reproduction est affectée dès 0,52 mg L−1 (Poston et al., 1984). Chez le poisson

zèbre D. rerio, l’exposition chronique entraîne une altération des tissus gonadiques des mâles

et les femelles et une diminution du succès reproducteur à partir de 20 µg L−1 (Bourrachot,

2009).

2.4.3. Exposition multigénérationnelle

Les études évaluant les effets des rayonnements ionisants à faibles doses sur les

organismes vivants pendant plusieurs générations permettent de détecter des effets à long

terme. Ces études se rapprochent ainsi un peu plus des situations naturelles. En effet, dans la

nature, les populations sont exposées à des contaminants pendant plusieurs semaines,

plusieurs mois, voire même plusieurs années, dépassant ainsi la longévité des individus et

impliquant plusieurs générations. Malgré leur pertinence écologique, les études

multigénérationnelles restent extrêmement rares dans le domaine de la radioprotection

environnementale.
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Les données disponibles montrent que les effets à l’échelle de l’organisme peuvent différer

d’une génération à l’autre. Certaines mettent en évidence une augmentation de la sensibilité

des organismes au fil des générations. Chez le polychète marin Ophryotrocha diadema

exposé au rayonnement gamma externe (Cs-137) à faible dose (de 1,7 à 13,7 mGy h−1) sur 7

générations successives, une atteinte progressive de la reproduction est mise en évidence

(Knowles et Greenwood, 1994). Seul le nombre d’œufs produits montre un déclin au plus fort

débit de dose dans la première génération, alors que tous les paramètres de reproduction

(nombre d’œufs, taux d’éclosion et survie etc.) sont affectés dès la plus faible dose testée dans

les générations suivantes. Une diminution du succès reproducteur au fil des générations est

également mise en évidence chez le polychète marin Neanthes arenaceodentata exposé à

l’irradiation gamma externe (Co-60), quel que soit le débit de dose testé (de 0,19 à 17

mGy h−1) (Harrison et Anderson, 1994). Très récemment, une augmentation de l’apoptose et

une diminution du nombre de spermatozoïdes et du nombre de cellules mitotiques

expliqueraient la réduction de la reproduction observée chez le nématode Caenorhabditis

elegans lors d’une exposition au rayonnement gamma externe (Cs-137) sur trois générations

(Buisset-Goussen et al., 2014).

2.5. IMPACT SUR LA FAUNE ET LA FLORE DE TCHERNOBYL ET FUKUSHIMA

Faisant l’objet de très nombreux travaux, les effets des rayonnements ionisants observés

chez les espèces animales ou végétales peuplant les zones contaminées de Tchernobyl ou

Fukushima reflètent plus étroitement les conséquences écologiques réelles des accidents dans

les milieux naturels. Hormis dans la phase aigüe durant laquelle l’exposition à des doses

massives (jusqu’à 20 Gy j–1) entraine une mortalité accrue des pins (forêt rousse), des

invertébrés et des mammifères, une réduction de la reproduction chez les animaux et les

plantes (IRSN, 2016), les résultats sur le long terme sont souvent compliqués à interpréter, du

fait des nombreux biais associés aux facteurs confondants, parmi lesquels l’afflux depuis des

zones peu contaminées d’organismes moins exposés et l’effet positif de l’abandon des zones

d’exclusion par les populations humaines.

Chez les pins survivants de Tchernobyl comme de Fukushima, une morphogénèse

anormale est observée suite à la mort du méristème et à la perte de dominance apicale (Zelena

et al., 2005 ; Yoschenko et al., 2011 ; Watanabe et al., 2015). Celle-ci touche aussi bien les

arbres ayant survécu à la phase aigüe de l’accident (où les doses absorbées entrainent une

mortalité importante) que ceux plantés après l’accident, dans des proportions toutefois

différentes. Si les capacités reproductives ne semblent pas affectées sur le long terme dans la

zone d’exclusion de Tchernobyl, un déclin de la production de fruits semble résulter du déclin

des populations d’insectes pollinisateurs (Møller et al., 2012a). A Tchernobyl, un impact est

effectivement rapporté sur l’abondance des insectes comme les bourdons, sauterelles,

papillons, libellules, ainsi que des araignées (Møller et Mousseau, 2009). Chez les invertébrés

du sol, les résultats suggèrent une diversité réduite des communautés même si cet impact reste

modéré sur les communautés de nématodes (Jackson et al., 2005 ; Lecomte-Pradines et al.,

2014). La progéniture des sauterelles, suite à l’exposition parentale, montre une viabilité et un

succès reproducteur moindres, accompagnée d’anomalies de développement (Beasley et al,
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2012). A Fukushima, des anomalies morphologiques sont observées chez les individus du

papillon Zizeeria maha prélevés dans des sites contaminés. Le suivi écologique des

populations suggèrent un retour à la normale dans les deux années qui suivent. Les anomalies

morphologiques s’avéraient plus sévères chez les descendants maintenus en condition non

contaminée pendant 2 générations (Hiyama et al., 2012, 2015). Une mortalité accrue et des

anomalies morphologiques sont également rapportées en 2012 chez les pucerons prélevés

proximité du site de Fukushima Dai-chi (Akimoto, 2014). Les communautés d’oiseaux sont

suivies sur le long terme à Tchernobyl et Fukushima. Des décroissances de la diversité, de

l’abondance et de la densité y sont rapportées, en lien avec l’augmentation du débit de dose

ambiant (Møller et Mousseau, 2006, 2009 ; Møller et al., 2012b, 2015). Les auteurs

interprètent les résultats à Tchernobyl comme le fruit d’un effet direct sur la survie et la

fécondité des oiseaux, d’un comportement d’évitement des habitats les plus contaminés ou

d’un effet indirect sur la disponibilité de la nourriture, composée en majeure partie

d’invertébrés du sol (Møller et Mousseau, 2007a, 2007b). Les différences de sex-ratio et

structure de population observées chez les oiseaux de Tchernobyl suggèrent un impact plus

sévère chez les femelles et les stades adultes, que chez les mâles et stades plus jeunes (Møller

et al., 2012b). A Tchernobyl, un taux de survie réduit s’accompagne de l’observation de

diverses pathologies et anomalies morphologiques (cataracte, tumeur, albinisme partiel,

malformations du bec (Møller et al., 2007 ; Mousseau et Møller, 2013). De façon plus

générale sur les 48 espèces d’oiseaux recensées, les individus présenteraient une réduction du

volume du cerveau de 5% dans les sites marqués par un débit de dose ambiant de 100 µGy h–1

par rapport aux sites peu contaminés (Møller et al., 2011). Chez les grands mammifères de

Tchernobyl, les études de dénombrement ne permettent pas de conclure quant à l’impact de la

contamination sur la densité des populations d’ongulés (élan, cerf, chevreuil, sanglier) et de

loups (Møller et Mousseau, 2013 ; Deryabina et al., 2015).

2.6. POUR UNE PROTECTION DES ECOSYSTEMES

Si la radioactivité peut être très utile pour produire de l’énergie, traiter certains cancers ou

mieux comprendre l’Univers, son impact biologique reste également pour la société, une

source importante de questionnements – voire d’inquiétudes – en termes de risque à l’homme

et aux écosystèmes (ICRP, 1991, 2001, 2007).

2.6.1. Protéger l’environnement et plus seulement l’humain

Historiquement, la préoccupation première de la radioprotection est de protéger la santé

des populations humaines (public et travailleurs du nucléaire) contre les effets potentiellement

néfastes des rayonnements ionisants. Les premières normes, définies par la Commission

Internationale de Protection Radiologique (ICRP) dans les années 1970, reposent, de fait, sur

le postulat que « si l’homme est protégé de manière adéquate contre les rayonnements

ionisants, alors tous les êtres vivants sont également susceptibles d’être suffisamment

protégés » (ICRP, 1977). Au cours des décennies suivantes pourtant, les évènements et

l’absence de méthodes scientifiquement éprouvées conduisent à remettre en cause ce postulat

insuffisamment démontré (ICRP, 1991 ; Whicker et Bedford, 1995 ; Pentreath, 1998). Les
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autorités internationales reconnaissent alors la nécessité de développer un système de

radioprotection propre aux espèces de la faune et de la flore, en supplément des normes de

radioprotection déjà établies pour l’Homme. Divers organismes nationaux et internationaux

(IAEA, 2006 ; ICRP, 2007) développent des cadres de régulation, des recommandations et

principes de sécurité afin de fournir des guides pour l’évaluation de la protection de

l’environnement contre les effets des rayonnements ionisants et la définition de critères de

protection écologique (ICRP, 2008 ; UNSCEAR, 2008). (Pentreath et al., 2015). Les

méthodologies qui en découlent, à l’époque, ne se basent sur aucun concept commun,

transparent et uniforme et ne font pas consensus à l’échelle internationale. Les valeurs de

radioprotection proposées pour l’environnement peuvent, dès lors, varier de plusieurs ordres

de grandeur. Par exemple, l’UNSCEAR (2008) estime que des débits de dose inférieurs à 100

et 400 µGy h−1 ne présenteraient respectivement pas de danger pour les écosystèmes terrestres

et aquatiques. L’ICRP (2008) propose des DCRL (pour « Derived consideration reference

levels »), des valeurs pour la protection des espèces animales, de 400 µGy h−1 chez les

invertébrés, 40 µGy h−1 chez les poissons et 4 µGy h−1 chez les mammifères.

2.6.2. Une valeur de référence pour la radioprotection des écosystèmes

Dans ce contexte, une abondante recherche est menée au niveau international au cours de

la dernière décennie, afin de fournir des critères et des approches méthodologiques cohérents

pour la protection de l’environnement contre le risque associé aux rayonnements ionisants.

Dans le cadre des programmes européens FASSET, ERICA et PROTECT (Williams, 2004 ;

Larsson, 2008 ; Howard et al., 2010 ; Hinton et Février, 2011) notamment, les scientifiques

s’accordent sur l’utilisation d’une approche d’évaluation du risque écologique similaire à

celle adoptée pour les substances chimiques (EC, 2003, 2011). L’évaluation du risque, d’une

manière générale, vise à estimer la probabilité et la magnitude des effets adverses affectant la

faune et la flore à différentes échelles d’organisation biologique (individus, populations,

communautés, écosystèmes) pour de nombreuses espèces représentatives des biota naturels.

L’application de l’approche au cas des rayonnements ionisants implique la mise à jour d’une

base de données, FREDERICA, qui compile les données primaires de la littérature concernant

les effets des rayonnements ionisants sur la mortalité, la reproduction, les mutations et la

morbidité acquis lors de tests de radiotoxicité en conditions contrôlés au sein de seize groupes

taxonomiques (Copplestone et al., 2008). Une méta-analyse des données disponibles pour les

expositions chroniques aboutit à l’estimation de valeurs d’EDR10 (« effective dose rate »),

débits de dose effectifs induisant 10% d’effet – équivalents des EC10 pour les contaminants

chimiques – sur les différents critères testés chez chaque espèce. La construction d’une SSD

(« species sensitivity distribution »), distribution de sensibilité des espèces cumulant avec

l’accroissement du débit de dose le nombre d’espèces affectées (sur la base de l’EDR10 la plus

faible pour chaque espèce), permet de dériver une valeur générique de PNEDR (« Predicted

No Effect Dose Rate ») de 10 µGy h−1, débit de dose en dessous duquel, en addition au bruit

de fond naturel, l’ensemble des écosystèmes terrestres ou aquatiques est théoriquement

protégé (Garnier-Laplace et al., 2010). Cette valeur de référence pour la radioprotection fait

aujourd’hui consensus au niveau international.
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2.6.3. Incertitudes

Il faut toutefois rappelé que la méthode utilisée par les scientifiques et les régulateurs pour

l’évaluation du risque écologique associé aux contaminants chimiques fait régulièrement

l’objet de réserves, en particulier concernant son manque de pertinence environnementale et

écologique (Belanger et al., 2017). Certains auteurs signalent notamment que l’estimation

d’une valeur de protection générique à tous les types d’organismes est susceptible de poser

certains problèmes dans la mesure où l’espèce la plus radiosensible n’est pas nécessairement

la plus exposée au risque (Beresford et al, 2009). Il n’en demeure pas moins que l’application

de l’approche SSD au cas des rayonnements ionisants représente un progrès méthodologique

certain, là où n’existait au préalable aucune approche reconnue. La SSD n’a pas vocation à

décrire le degré d’impact des processus en jeu au niveau des écosystèmes mais seulement de

dresser une synthèse des connaissances disponibles sur la toxicité d’un contaminant, en

classant les espèces testées par ordre de sensibilité, au travers de leur trait le plus sensible au

niveau de l’organisme. Il est donc important de remarquer que l’évaluation du risque

écologique s’opère dans des conditions très éloignées de l’objectif initial de la

radioprotection, qui est de veiller à la conservation de la structure et du fonctionnement des

écosystèmes dans un contexte réaliste, en assurant la pérennité des populations de la majorité

des espèces (avec une attention spéciale portée aux espèces clés, rares, protégées ou

présentant une importance culturelle particulière (Williams, 2004 ; Larsson, 2008 ; Andersson

et al., 2009 ; Bradshaw et al., 2014). L’essentiel de l’évaluation du risque écologique repose,

dès lors, sur une extrapolation des connaissances sur la toxicité chimique ou radiologique des

substances du laboratoire au milieu naturel. Afin de prendre en compte les nombreuses

hypothèses et sources d’incertitude associées à cette extrapolation et d’incorporer un niveau

de prudence adéquate à l’évaluation du risque écologique, les régulateurs recommandent de

diviser les valeurs de PNEC ou de PNEDR issues des données de laboratoire par un facteur de

sécurité plus ou moins élevé. Dans les recommandations de la Communauté Européenne (EC,

2011) par exemple, la valeur peut varier de 1 à 10000 selon la quantité et la qualité des

données de toxicité disponibles (tests aigus ou chroniques, nombre d’espèces testées, nombre

de niveaux trophiques représentés, etc.). Elle est fixée à 2 lors du calcul de la PNEDR

générique de 10 µGy h−1 lors du programme européen ERICA (Garnier-Laplace et al., 2010).

Cependant, plusieurs études montrent que l'emploi de facteurs de sécurité peut conduire aussi

bien à une sous-estimation qu’à une surestimation du risque écologique (Forbes et al., 2001).

2.6.4. Comparaison à la situation naturelle

Malgré les nombreux effets mis en évidence à Tchernobyl et Fukushima, le lien qui les unit

au débit de dose s’avère toutefois difficile à établir sur le terrain et les conclusions sont

souvent contradictoires d’une étude à l’autre. Ainsi, si l’effet sur la croissance des pins de

Tchernobyl augmente de façon nette avec la dose ambiante, celui sur l’abondance des

araignées dans les zones les plus contaminées de Fukushima semble être positif (Møller et al.,

2013). Chez les invertébrés terrestres, la corrélation entre dose ambiante et abondance

observée varie entre les études, et peut être absent, s’avérer positive, négative, ou dépendre

des taxons (Møller et al., 2013 ; Bezrukov et al., 2015 ; Fuller et al., 2018). Quand il est
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avérer, l’effet peut être décrit pour des doses externes différant d’un ordre de grandeur entre

les études (Jackson et al., 2005 ; Møller et Mousseau, 2009).

Les observations sur le terrain sont donc difficiles à rapprocher de la connaissance de la

radiotoxicité dérivée des tests expérimentaux. Les résultats d’une synthèse des effets chez les

espèces de la zone d’exclusion de Tchernobyl, basée sur une approche SSD identique à celle

utilisée pour dériver la valeur de référence pour la radioprotection des écosystèmes, mettent

en lumière une plus grande radiosensibilité des organismes sur le terrain, avec une valeur de

PNEDR différant d’environ un ordre de grandeur entre laboratoire et milieu naturel (Garnier-

Laplace et al., 2013). La plupart des études menées sur le terrain souffre toutefois d’une

estimation dosimétrique incomplète, limitée le plus souvent au débit de dose ambiant. En

nourrissant, au laboratoire, des larves de papillons Z. maha issues d’une zone non contaminée

de Fukushima avec des feuilles cueillies en zone contaminée, Nohara et al. (2014) parviennent

à reproduire l’augmentation du taux de mortalité et d’anomalies morphologiques. Leur

résultat souligne l’importance, dans les sites contaminés, de prendre en compte la dose interne

dans la caractérisation de la relation dose-réponse pour ne pas sous-estimer la dose totale

réellement absorbée. Finalement, une analyse statistique récente des données écologiques

décrivant la communauté des oiseaux, acquises sur la période 2011-2014 dans un rayon de 50

km autour de la centrale de Fukushima-Daichi, réconcilie l’estimation des effets des

rayonnements ionisants entre terrain et laboratoire. En reconstruisant la dose totale absorbée

pour les oiseaux et en prenant en compte les variables confondantes descriptives des

conditions environnementales (e.g., température, heure de l’observation, couvert nuageux,

type de paysage), les auteurs estiment que l’augmentation de la dose absorbée explique la

variation du nombre total d’oiseaux (Garnier-Laplace et al., 2015).

2.6.5. Efficacité biologique des différents types de rayonnements ionisants

La question des différences d’efficacité biologique entre types de rayonnements ionisants

(dues aux différences d’interaction avec la matière) est cruciale pour une évaluation correcte

du risque écologique. En effet, la diversité des radionucléides présents dans l’environnement,

auxquels les populations naturelles sont exposées, comprend des émetteurs de différents types

de rayonnements (alpha, bêta et gamma). Au cours des dernières décennies, de nombreuses

études ont tenté d’appliquer au cas des espèces non-humaines, l’Efficacité Biologique

Relative (EBR), concept emprunté à la radiobiologie. Les estimations pour le rayonnement

alpha mettent en évidence une incertitude considérable, avec des valeurs d’EBR allant de 1 à

377. Cette gamme reflète toute la difficulté de l’exercice, les valeurs dépendant de nombreux

facteurs, allant de l’espèce biologique étudiée à l’ensemble des conditions expérimentales

(dont le débit de dose, le temps d’exposition etc.). (SNIFFER, 2002 ; FASSET, 2003 ;

Hofmann et al., 2004 ; Chambers et al., 2006 ; UNSCEAR, 2008 ; Priest et Hoel, 2010 ;

Franken et al., 2012 ; Mothersill et al., 2013). Par conséquent, déterminer une valeur d’EBR

robuste relève, en pratique, du défi. Les études publiées sont émaillées de nombreuses

approximations dans l’estimation de la dose absorbée par les organismes (voire même parfois,

d’une absence d’estimation), surtout dans le cas des faibles débits de dose et des émetteurs

internes (Salomaa et al., 2013). On pressent, dans ce contexte, que le recours à la modélisation
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mécaniste permettrait de pallier certains des problèmes soulevés, en permettant, par exemple,

d’estimer plus précisément les débits de dose absorbés par les organismes, malgré le contraste

entre les voies d’exposition en jeu, et d’extrapoler les effets biologiques à des scénarios mieux

comparables entre types de rayonnements.
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1.1. CONTEXTE ET ENJEUX

La question de savoir si les faibles débits de dose présentent un danger à long terme pour

l’environnement s’inscrit comme l’un des objectifs principaux de l’IRSN depuis de

nombreuses années. Aujourd’hui encore, l’ampleur des risques à faibles doses reste

controversée en raison du manque de preuves scientifiques, que ce soit dans le domaine de la

radioprotection humaine que dans le domaine environnemental (Bréchignac et Paquet, 2013 ;

Morgan et Bair, 2013 ; Mothersill et Seymour, 2013).

Même si un nombre croissant d’études mettent en évidence les atteintes des radionucléides

aux échelons moléculaire, cellulaire, tissulaire et macroscopique, rares sont celles qui

abordent plus d’un niveau d’organisation biologique à la fois. Pourtant, une approche multi-

échelle est la clé pour comprendre comment les contaminants toxiques en général, et les

substances radioactives en particulier, affectent les espèces naturelles aux différents niveaux

d’organisation biologique. Etablir les liens mécanistes qui unissent les différentes

perturbations observées, enjeu majeur en écotoxicologie comme en radioécologie, est

indispensable pour prédire les conséquences sur la survie, la croissance et la reproduction des

organismes, processus critiques pour la dynamique de population, et la réponse aux échelles

écologiquement pertinentes (Forbes et Calow, 1999 ; Stark et al., 2004).

Dans ce contexte, mes travaux de recherche en radioprotection de l’environnement au fil

de la décennie passée comme chercheur IRSN en écotoxicologie des radionucléides au

SECRE, au SERIS puis au SRTE, se fondent sur le constat, dès 2004, que notre connaissance

de la radiotoxicité correspond à une situation très éloignée de la réalité des milieux naturels :

 Les données expérimentales disponibles (Real et al., 2004) découlent exclusivement de

tests d’irradiation externe (rayonnements gamma ou X) alors que la toxicité des autres types

de rayonnements (alpha, beta) restent inconnue pour les espèces non-humaines.

 La grande majorité des effets décrits concerne la mortalité, mesurée suite à une exposition

aiguë, alors qu’une exposition chronique à des débits de dose inférieurs à 100 µGy h−1 est

reconnue comme plus représentative des conditions réelles dans lesquelles les organismes

sont exposés sur le terrain (UNSCEAR, 1996).

 Quand les données de toxicité chronique à moins de 1 mGy h−1 existent, elles

correspondent à des durées d’exposition équivalentes, dans le meilleur des cas, à un cycle de

vie ou à un stade de vie spécifique. Or, pour les populations à protéger dans l’environnement,

les temps d’expositions dépassent largement la longévité des individus et peuvent impliquer

plusieurs générations.

 Les réponses biologiques décrites concernent des échelles peu pertinentes du point de vue

écologique, les effets toxiques étant mesurés à des niveaux d’organisation biologique qui

excèdent rarement celui de l’organisme tandis que leurs conséquences en termes de

dynamique de population ne sont jamais réellement abordées.
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1.2. AXES DE RECHERCHE

Les différentes études réalisées ou supervisées, en collaboration ou non, visent à

promouvoir une évaluation plus robuste du risque lié à la présence de radionucléides dans

l’environnement en l’appréhendant à des doses et des temps d’exposition, et à des échelles

d’organisation biologique pertinentes sur le plan environnemental (Garnier-Laplace et al.,

2011b).

1.2.1. Tests d’exposition multigénérationnelle

Questions :

• Quels sont les effets à long terme des rayonnements alpha, gamma et de l’U appauvri ?

• Comment leur toxicité varie-t-elle au fil des générations ?

Les expérimentations menées en conditions contrôlées sur la daphnie (D. magna),

microcrustacé d’eau douce mis à profit en tant que organisme modèle, ont pour objectif

d’étudier les effets des radionucléides lors d’expositions chroniques sur plusieurs générations

successives à l’Am-241, à l’U appauvri et au Cs-137, représentant respectivement une

exposition aux rayonnements alpha interne, une contamination par un métal radioactif

principalement chimiotoxique et une irradiation gamma externe. Les résultats permettent de

comparer la toxicité entre les stresseurs et d’examiner si l’intensité des effets augmente au fil

des générations ou si, au contraire, les mesures effectuées au cours d’une génération unique

est représentative de la toxicité sur le long terme.

1.2.2. Approche intégrative multi-échelle

Questions :

• Quels liens unissent les réponses biologiques et physiologiques observées lors des

expositions aux radionucléides ?

• Quels sont les mécanismes génétiques et épigénétiques en cause dans la réponse

transgénérationnelle ?

Dès le départ, une approche intégrative, basée sur les théories de l’Histoire de Vie et du

Budget Energétique Dynamique (Stearns, 1992 ; Kooijman, 2010), est choisie. En examinant

de front un large éventail de traits biologiques et physiologiques sur le cycle de vie entier,

l’objectif est d’analyser le lien unissant les différentes réponses à la toxicité, et tout

particulièrement celles de la survie, la croissance et la reproduction qui représentent les

processus critiques de la dynamique de population et de la sélection naturelle. Les êtres

vivants étant limités par leurs caractéristiques intrinsèques et par les contraintes de

l’environnement, l’idée est de quantifier chaque perturbation métabolique induite et de

comprendre comment la dépense énergétique supplémentaire qu’elle engendre au sein de

l’organisme se répercute sur la réalisation des fonctions clés du cycle de vie. Si l’approche

s’avère rapidement extrêmement puissante pour identifier les processus métaboliques sous-

jacents en cause dans l’apparition des effets biologiques, une limite se fait jour : l’analyse du

budget énergétique ne permet pas de comprendre pourquoi la toxicité augmente en intensité
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au fil des générations. L’approche expérimentale est donc complétée par une batterie

d’analyses moléculaires visant à explorer les processus génétiques et épigénétiques en cause

lors des réponses transgénérationnelles.

1.2.3. Modélisation du budget énergétique dynamique

Questions :

• Quels sont les modes d’action métaboliques associés à la toxicité des radionucléides ?

• Les modèles de budget énergétique dynamique peuvent-ils être appliqués au cas de la

radiotoxicité ? Quelle(s) métrique(s) explique(nt) le mieux les niveaux de stress estimés ?

• Les modèles de budget énergétique dynamique peuvent-ils mieux expliquer les réponses

transgénérationnelles ?

Le volet expérimental des études est accompagné d’une approche de modélisation au

niveau de l’organisme. Le modèle mathématique utilisé est le Budget Energétique Dynamique

appliqué à la Toxicologie (DEBtox). Les analyses DEBtox permettent de décrire et

d’expliquer les données expérimentales acquises au laboratoire et de produire des prédictions

robustes dans tout scénario d’exposition non testé. Développé pour l’analyse des effets de

contaminants chimiques, le modèle DEBtox est appliqué pour la première fois au cas d’un

radionucléide, l’U appauvri et, très récemment, adapté au cas de la radiotoxicité pour décrire

les effets des rayonnements gamma et alpha. Un développement novateur du modèle DEBtox

est mis en œuvre pour prendre en considération l’accumulation d’un dommage transmissible

d’une génération à la suivante au cours d’une cinétique transgénérationnelle, afin d’expliquer

l’accroissement de l’intensité des effets et d’identifier les processus métaboliques qui lui sont

associés.

1.2.4. Conséquences pour la dynamique de population

Questions :

• Tous les effets observés au niveau des organismes sont-ils égaux en termes de risque pour la

population ?

• Quels sont les risques d’extinction des différentes espèces biologiques exposées aux

rayonnements ionisants ?

Les prédictions du modèle DEBtox sont couplées à un modèle de population dits

« Matrices de Leslie » (Leslie, 1945 ; Caswell, 2001) afin d’en calculer les conséquences pour

la dynamique de population, en termes de croissance de population et de risque d’extinction

en fonction du niveau d’exposition. La modélisation de la dynamique de population est

également mise en œuvre chez les espèces biologiques pour lesquelles les données d’effets

chroniques des rayonnements ionisants permettent une description simplifiée des réponses, de

type courbe dose-réponse, mais ne sont pas suffisantes pour paramétrer un modèle DEBtox.
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2.1. POURQUOI DAPHNIA MAGNA ?

2.1.1. Pour la petite histoire

En biologie, derrière chaque expérimentation se cache un modèle biologique de

prédilection. Le mien se nomme Daphnia magna, la daphnie (branchiopode cladocère,

microcrustacé d’eau douce). Ce choix repose sur certaines caractéristiques (facilité de

l’élevage, faible encombrement au laboratoire, cycle de vie court) qui font des daphnies une

espèce idéale pour les tests de toxicité, dès qu’il est question de produire, au cours de

plusieurs générations, un nombre important de mesures à toutes les échelles biologiques

(moléculaires, macroscopiques, etc.). Pour remettre les choses dans l’ordre, c’est l’adoption

de D. magna comme modèle d’étude au LRE qui entraine mon recrutement en contrat post-

doctoral en 2004, comme expérimentateur modélisateur en biologie et écophysiologie du

zooplancton au sein du programme européen ERICA. Au début, il n’est nullement question

d’exposition multigénérationnelle. Les besoins modestes de D. magna en terme d’espace (voir

encadré) sont vus comme un atout pour comparer les effets chroniques entre un émetteur

gamma et un émetteur alpha et répondre, en pratique, à l’un des objectifs du projet tout en

Encadré. La daphnie en chiffres

6
mm

C’est la taille maximale d’une daphnie adulte.

50
mL

C’est le volume de milieu nécessaire pour maintenir une daphnie dans des
conditions optimales. Une bouteille d’1 L peut donc contenir 20 daphnies
sans que leur nombre ne soit un inconvénient pour elles. Une petite armoire
réfrigérée bien organisée peut contenir un millier d’individus dans quelques
dizaines de litres.

4
millions

C’est le nombre cellules de phytoplancton qu’il faut d’apporter
quotidiennement pour nourrir une daphnie à satiété. Cette quantité est fournie
par 1 mL de nos cultures d’algues unicellulaires de l’espèce Chlamydomonas
rheinardtii (chlorophycés).

10
jours

C’est le temps qu’il faut à un œuf fraichement pondu pour se développer,
éclore, grandir et pondre à son tour. Avec un temps de génération aussi court,
2 mois suffisent pour étudier le cycle de vie complet durant 3 générations
successives.

200

C’est le nombre de filles parthénogénétiques que va produire une daphnie au
cours des 3 premières semaines de vie. Pourtant, cette multitude ne
représente qu’un seul individu. En effet, le mode de reproduction, par
parthénogénèse, qui caractérise les daphnies, donne naissance à des clones,
tous identiques sur le plan génétique et censés répondre de manière égale à la
toxicité, ce qui en facilite grandement l’étude des effets biologiques.
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irradiant ou en contaminant des volumes de milieu de culture les plus faibles. Les résultats

acquis peuvent être comparés à l’abondante littérature sur la toxicité des polluants chimiques,

grâce au rôle que joue l’espèce comme modèle standard en écotoxicologie (ASTM, 1998 ;

OECD, 2004, 2008). La daphnie est en outre, l’espèce qui a inspiré au professeur Kooijman

de l’université d’Amsterdam, la théorie du Budget Energétique Dynamique (DEB),

maintenant utilisée pour décrire le comportement physiologique de plus d’un millier

d’espèces, et son application à la Toxicologie (approche DEBtox) (Kooijman et Bedaux,

1996 ; Kooijman, 2010). Le génome de D. magna, enfin, est à l’époque en passe d’être

entièrement séquencé (Shaw et al., 2008 ; Colbourne et al., 2011).

2.1.2. Un peu de biologie

Biologie : D. magna vit dans la colonne d’eau où elle se déplace à l’aide de ses deux

antennes biramées (Figure 4). Organisme filtreur, elle se nourrit des particules en suspension,

composées principalement d’algues phytoplanctoniques mais également de bactéries et de

champignons, qu’elle collecte et achemine vers la bouche grâce au courant organisé par le

mouvement des appendices thoraciques dans la cavité de la cuticule. Le cycle de vie est

marqué par la succession saisonnière de deux modes de reproduction (Figure 5) :

- Lorsque les conditions du milieu sont favorables (ensoleillement, température, production

primaire), une reproduction asexuée par parthénogénèse est mise en place, donnant naissance

sans accouplement à des générations clonales composées de femelles génétiquement

identiques. Les œufs parthénogénétiques, diploïdes, sont portés dans un repli dorsal de la

cuticule, pendant les quelques jours du développement embryonnaire. Ils éclosent sans

fécondation sous forme de juvéniles au moment de la mue des femelles.

Figure 4. Morphologie d’une daphnie femelle D. magna en reproduction parthénogénétique.
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- Une génération automnale composée de mâles et femelles se met en place lorsque les

conditions du milieu se dégradent. Les femelles produisent deux œufs haploïdes contenus

dans une capsule résistante, l’éphippie, fécondés par les mâles. Les éphippies sont la forme de

résistance durant l'hiver ou les épisodes de sècheresse, jusqu'au retour des conditions

favorables. Les embryons, en dormance, peuvent reposer dans le sédiment pendant de

nombreuses années, dans l’attente du stimulus d'éclosion approprié.

Ecologie : La daphnie vit dans les eaux calmes voire stagnantes (lacs, étangs, mares) des

zones tempérées, proches des côtes, dans l’est du continent nord-américain et dans le nord de

l’Europe où elle joue un rôle d’espèce clé (keystone species) des écosystèmes aquatiques

continentaux. Elle participe en effet à l’équilibre écologique de la colonne d’eau, en régulant

la biomasse du phytoplancton et en soutenant le fonctionnement des chaînes alimentaires

depuis le plancton vers les poissons planctonophages et les échelons trophiques supérieurs.

Faute de consommateur zooplanctonique efficace comme la daphnie, la production

phytoplanctonique peut s’accumuler dans le milieu conduisant rapidement à la détérioration

sévère de la qualité de l’eau (eutrophisation) avec des implications pour la santé, humaine et

animale, et la valeur récréative des plans d’eau.

Figure 5. Cycle de vie sexué et asexué d’une espèce parthénogénétique de Daphnia. Durant le cycle
asexué (parthénogénétique), les femelles produisent des œufs diploides qui se développent directement
en femelles. La même femelle peut produire des œufs diploides qui se développent en mâles.
L’apparition des males est controlée par des facteurs environnementaux. De plus, la même femelle peut
produire des œufs haploides qui requièrent une fécondation par les mâles. Ces œufs sont ensuite inclus
dans une coquille protectrice (l’éphippie) et ont besoin de subir une diapause avant que de nouvelles
femelles n’en éclosent. D’après Ebert (2005).



92

2.1.3. La daphnie et l’écotoxicologie

Depuis les premiers travaux au début du XXe siècle (Warren, 1900 ; Buijtendijk, 1918 ;

Naumann, 1934), l’implication de l’espèce D. magna dans l’évaluation toxicologique et

écotoxicologique n’a cessé de grandir, pour représenter, aujourd’hui, 8% à elle seule de

l’ensemble des données aquatiques expérimentales disponibles dans la littérature (Denslow et

al., 2007). L’intérêt scientifique de la daphnie est loin de se limiter à l’écotoxicologie, puisque

l’espèce a inspiré une vaste recherche dans les domaines de la biologie évolutive, de

l’écologie, de la génétique et l’épigénétique (Ringelberg, 1964 ; Koivisto, 1995 ; De Meester,

1996 ; Atienzar et Jha, 2004 ; Hooper et al., 2008 ; Shaw et al., 2008 ; Zeman et al., 2008 ;

Preuss et al., 2009 ; Harris et al., 2012). La complémentarité des disciplines couvertes

contribue pourtant à améliorer la compréhension des mécanismes de toxicité à différentes

échelles (moléculaire cellulaire, individuelle, populationnelle).

Effets macroscopiques

Des tests chroniques standards sur 21 jours (OECD, 2008) révèlent, au niveau

macroscopique, la sensibilité de l’espèce vis-à-vis d’une large gamme de polluants. Parmi

eux, citons les métaux (Cd, Zn, Cu, …), les pesticides (Pirimicarb, Malathion, …), les

herbicides (pentachlorophénol), les produits pharmaceutiques et autres antibiotiques

(carbamazépine, diclofénac, éthinylestradiol, métoprolol, sulfathiazole, tétracycline), les

nanoparticules (CuO, TiO2, …), les rayons ultra-violets (UV) etc. (Ward et Robinson, 2005 ;

Muyssen et al., 2006 ; De Schamphelaere et al., 2007 ; Dietrich et al., 2010 ; Kim et al.,

2009 ; Kim et al., 2010a ; Kim et al., 2012, 2014 ; Chen et al., 2014 ; Jacobasch et al., 2014 ;

de O.F. Rossetto et al., 2014 ; Andersen et al., 2015). Les effets décrits – réduction de la

survie, de la croissance en taille ou en masse, retard des pontes et réduction du nombre d’œufs

produits, perturbation de la nutrition, altérations morphologiques – peuvent considérablement

varier d’un toxique chimique à l’autre.

La daphnie D. magna, ainsi que D. pulex, est aussi utilisée pour caractériser la toxicité des

radionucléides tels que l’U naturel, le tritium (rayonnement bêta) et le Cs-137 (rayonnement

gamma aigu, seuls ou en mélange avec le fluoranthène) (Marshall, 1962, 1963, 1966 ; Poston

et al., 1984 ; Gudkov et Kipnis, 1996 ; Antunes et al., 2007 ; Sarapultseva et Gorski, 2013 ;

Nascimento et al., 2015).

Marqueurs moléculaires et cellulaires

Une batterie de marqueurs permet d’explorer la toxicité moléculaire et cellulaire chez D.

magna.

- Les effets génotoxiques sont examinés par l’observation des cassures double-brins à l’aide

du test des comètes. Ceux-ci sont observés lors d’expositions aux nanoparticules de CeO2 ou

d’Ag (Lee et al., 2009 ; Park et Choi, 2010). Des altérations de l’ADN sont mises en évidence

à l’aide de la technique de Random Amplified Polymorphic DNA (RAPD) lors d’expositions

au Cu (Atienzar et al., 2001). Leur transmission de la mère aux descendants est observée chez

des daphnies exposées au benzo[a]pyrène (Atienzar et Jha, 2004). Les auteurs montrent que
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l’accumulation de ces lésions peut s’accompagner d’effets sévères à l’échelle macroscopique

(mortalité, réduction de croissance et de reproduction).

- La technique des puces à ADN est utilisée pour mettre en évidence des changements de

profils d’expression génique, suite à une exposition au Cd ou aux nanoparticules de Zn

(Soetaert et al., 2007 ; Poynton et al., 2010). Les analyses pointent certains mécanismes

associées incluant respectivement une perturbation de la digestion, du transport de l’oxygène,

de la croissance cuticulaire et du développement et des perturbations du stress oxydatif, de la

respiration cellulaire et de la reproduction.

- Des analyses transcriptomiques sont réalisées sur plusieurs gènes d’intérêt chez les daphnies

exposées au benzo[a]pyrène et au dichromate de sodium (Na2Cr2O7) (David, 2009 ; David et

al., 2011). Les gènes impliqués dans les processus de réparation de l’ADN et de réponses au

stress oxydatif sont surexprimés chez les adultes mais pas chez les juvéniles de moins de 24h,

ce qui montre l’influence de l’âge sur la capacité à réparer les dommages face à un stress

chimique.

- Le stress oxydatif peut être étudié via la quantification des ROS, de l’activité des enzymes

antioxydantes (catalase, glutathionine peroxydase, gluationine-S-transferase) et de l’état

d’oxydation des lipides et des protéines. Leur augmentation est mise en évidence lors

d’expositions au Cu, aux nanoparticules de TiO2 et à l’aspirine (acide acétylsalicylique) (Xie

et al., 2006 ; Kim et al., 2009 ; Kim et al., 2010a ; Gómez-Oliván et al., 2014).

Processus de réparation

La disparition des effets toxiques lors d’un retour des daphnies en milieu non contaminé,

suggère l’intervention de mécanisme d’élimination ou de réparation des dommages

moléculaires. Une étude montre que le genre Daphnia possède deux voies spécifiques de

réparations des dommages ADN induits par les rayonnements ultraviolets (UV) : les

processus de réparation photo-enzymatique (PER) et d’excision de nucléotide (NER) (Rautio

et Tartarotti, 2010). La survie des daphnies exposées aux rayons UV-B, variable selon la

température, est mieux corrélée à l’efficacité des processus PER qu’à celle des processus

NER (Connelly et al., 2009).

A l’échelle multigénérationnelle

De nombreuses auteurs ont utilisé D. magna pour étudier les variations de toxicité au cours

d’expositions sur plusieurs générations et mis en évidence que les réponses pouvaient

fortement différer sur le long terme, reflétant selon les contaminants, une augmentation de la

tolérance ou de la sensibilité.

- L’acquisition d’une résistance pourrait être le résultat d’une réponse adaptative issue d’un

processus sélectif lors des expositions au Cd sur huit générations (Ward et Robinson, 2005) et

le fruit de la plasticité phénotypique permettant une acclimatation des individus lors

d’expositions au Zn ou à la tétracycline (Muyssen et Janssen, 2001 ; Kim et al., 2012, 2014).

L’acclimatation serait caractérisée par la réapparition de la sensibilité après plusieurs

générations passées en condition non exposée (Muyssen et Janssen, 2004).

- Une augmentation de la sensibilité au cours des générations est observée lors d’expositions

des doses environnementales d’un mélange réaliste de pesticides, au pentachlorophénol et aux
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nanoparticules de TiO2 (Brausch et Salice, 2011 ; Chen et al., 2014 ; Jacobasch et al., 2014).

Cette augmentation est caractérisée par une aggravation des effets pouvant aller, à certaines

concentrations, jusqu’à l’extinction de la lignée, celle-ci pouvant intervenir aussi tard que la

cinquième génération. Une étude de la radiotoxicité bêta du tritium (H-3) sur cinq générations

de D. magna montre que les effets sur la longévité, la croissance et la reproduction

s’aggravent à partir de la deuxième génération exposée (Gudkov et Kipnis, 1996). Chez les

daphnies exposées au fluoxetine, les effets plus prononcés dans la deuxième generation sont

attribués à une perturbation du développement des larves dont les auteurs rapportent la taille

plus petite (Péry et al., 2008).

- Muyssen et Janssen (2004) montrent avec le cadmium que l’acquisition sur plusieurs

générations d’une plus grande résistance ou d’une plus grande sensibilité pourrait dépendre de

la concentration à laquelle les daphnies sont exposées.

- L’exposition à long-terme à la carbamazépine, le diclofénac, l’éthinylestradiol et le

métoprolol produiraient des variations complexes de toxicité au fil des générations, dont

l’interprétation est plus difficile (Dietrich et al., 2010).

- Dans d’autres cas, enfin, l’aggravation des effets est en partie interprétée comme le résultat

d’une différence d’exposition entre les générations, lorsque l’exposition débute avec des

daphnies fraichement écloses (<24 h), suivant l’une des recommandations du test chronique

de l’OCDE (Villarroel et al., 2000 ; Sobral et al., 2001 ; Arndt et al., 2014). Un tel design

expérimental néglige l’influence du stade embryonnaire, dont l’exposition diffère, de fait,

entre la première génération et les suivantes. La réponse des daphnies est plus représentative

de la toxicité d’un polluant à long terme lorsque le stade embryonnaire est inclus dans

l’exposition (Van Leeuwen et al., 1985).

2.2. PLANS EXPERIMENTAUX

2.2.1. Conditions d’exposition

Une culture de D. magna (clone A, INERIS, France) est maintenue en reproduction

parthénogénétique, depuis plusieurs années au laboratoire. Conformément aux lignes

directrices 211 de l’OCDE (OECD, 2008), elle est réalisée à 20°C, sous une intensité

lumineuse de 30 µE m−2 s−1, une photopériode de 16:8 h, et à la densité d’un individu pour 50

mL de milieu M4, en parallèle à pH = 8 et pH = 7 (Tableau 6) (Elendt et Bias, 1990 ; Zeman

et al., 2008). Les daphnies sont nourries quotidiennement à la ration de 100 µg de carbone par

daphnie, à l’aide d’algues unicellulaires Chlamydomonas reinhardtii, cultivées de façon

axénique à 24°C dans le milieu HSM (High Salt Medium) (Harris, 1989). Les individus

fraichement éclos sont séparés et éliminés. L’ensemble des conditions est identique entre

cultures et tests de toxicité, à l’exception du renouvellement de milieu qui est effectué à 100%

tous les jours lors des expositions (pour maintenir la concentration des radionucléides dans le

milieu) et à 50% toutes les semaines dans les cultures.
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Tableau 6. Composition des milieux M4 à pH = 8 et pH = 7.

Composé
(mg L−1)

pH = 8 pH = 7
Composé
(µg L−1)

pH = 8 pH = 7

Ca 79,95 79,95 NH4 0,089 0,089

Mg 12,03 12,03 Li 50 50

Na 20,07 3,52 Rb 50 50

K 0,13 0,13 Sr 50 50

Cl 144,84 170,36 Br 12 12

SO4 48,82 48,82 Mo 29 29

NO3 0,20 0,20 Cu 6,2 6,2

PO4 0,20 0,20 Zn 3,2 3,2

HCO3 0,47 0,47 Co 2,5 2,5

SiO3 2,68 2,68 I 2,5 2,5

B 0,5 0,5 Se 0,91 0,91

Mn 0,1 0,1 V 0,25 0,25

Fe 0,4 0,4 Thiamine 47 47

EDTA 3,9 3,9 Vitamine B12 0,96 0,96

Biotine 0,75 0,75

2.2.2. Scénarios d’exposition

Les scénarios d’exposition mis en place évoluent, au fil du temps, pour répondre aux

différentes questions posées. Je les ai schématisés dans la Figure 6 pour mieux souligner leurs

points communs et leurs différences. Dans les premières années, l’exposition à Am-241, Cs-

137 et U appauvri (Alonzo et al., 2006 ; Gilbin et al., 2008 ; Zeman et al., 2008) correspond

strictement au schéma d’un test chronique standard sur 21 jours (OECD, 2008) (Schéma 1).

On expose donc une génération unique (F0), issue le plus souvent d’une 5e ponte (P5) des

cultures. L’exposition débute à l’aide de daphnies écloses depuis moins de 24h et se poursuit

au cours des stades juvéniles (J) et adultes (A). Le stade embryon (E) n’est pas exposé.

Les premiers tests d’exposition multigénération à Am-241 et U appauvri (Alonzo et al.,

2008a ; Massarin et al., 2010) visent à vérifier si les effets chroniques, mesurés dans une

génération F0 au cours d’un test standard sur 21 jours (OECD, 2008), sont représentatifs de la

toxicité à plus long terme, dans les générations suivantes. On reprend donc le schéma

précédent dont on prolonge l’exposition dans les générations F1 et F2, issues chaque fois de la

5e ponte (Schéma 2). Là encore, le stade embryon (E) n’est pas exposé dans la génération F0,
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Figure 6. Schémas d’exposition de D. magna dans les études Alonzo et al. (2006, 2008a), Gilbin et al.
(2008), Zeman et al., 2008 et Massarin et al. (2010).

détail qui prendra une importance cruciale ultérieurement. L’étude des effets d’une exposition

multigénérationnelle à U appauvri (Massarin et al., 2010) donne également lieu à des

scénarios de dépuration en générations F1 ou F2 (Schémas 3 et 4). Un autre scénario

(Schéma 5) vise à comparer la sensibilité selon le numéro de ponte (P1 ou P5) dont sont

issues les générations testées. Cette fois encore, la génération F0 n’est pas exposée durant le

stade embryon (E).

C’est lorsque l’on cherche à éclaircir la cause de l’augmentation de la toxicité au fil des

générations exposées que l’on prend conscience que les différences d’exposition du stade

embryon (E), induites entre générations par le design expérimental (Schéma 2), peuvent

largement expliquer à elles-seules la variation d’intensité observée dans les effets. Pour

corriger l’éventuel biais expérimental causé, un nouveau schéma est mis en place sur deux

générations (Schéma 6) dans le cas de U appauvri (Plaire et al., 2013). Cette fois, l’exposition

Schéma 1.

P5
F0 E J A

Schéma 2.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

P5
F2 E J A

Schémas 3.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

Schéma 4.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

P5
F2 E J A

Schéma 5.

P1
F0 E J A

P1
F1 E J A
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Figure 6 (suite). Schémas d’exposition de D. magna dans les études Plaire et al. (2013), Parisot et al.
(2015) et Trijau et al. (2018).

débute à l’aide d’œufs déposés depuis moins de 24h (ce qui implique l’exposition d’une

génération parentale) et le stade embryon est exposé dans la génération F0 comme dans la

génération F1. L’étude de Plaire et al. (2013) sur U appauvri cherche en outre à éclaircir

l’influence de l’exposition du stade embryon sur les différences de toxicité entre générations.

Pour ce faire, elle met en œuvre des schémas d’exposition sur deux générations, dans

lesquelles le stade embryon n’est pas exposé (Schéma 7) ou est le seul stade exposé

(Schéma 8).

Une exposition similaire au Schéma 6 est mise en place sur trois générations (Schéma 9)

lors de l’étude multigénérationnelle des effets de Cs-137 (Parisot et al., 2015). Ce travail est

enfin complété avec une étude (Trijau et al., 2018) dans laquelle le schéma d’exposition,

similaire dans la génération F0, est suivi d’une récupération lors des générations F1, F2 et F3

(Schéma 10). Ce schéma permet d’examiner la réversibilité des effets du Cs-137 et de tester

Schéma 6.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

Schéma 7.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

Schéma 8.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

Schéma 9.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

P5
F2 E J A

Schéma 10.

P5
F0 E J A

P5
F1 E J A

P5
F2 E J A

P5
F3 E J A
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l’hérédité épigénétique transgénérationnelle. Dans le cas des daphnies, la génération F3 est la

première qui n’est jamais directement exposée et qui permet d’étudier la transmission des

modifications épigénétiques de façon indiscutable (Skinner, 2008). Comme pour toutes les

espèces chez lesquelles l’embryogénèse est interne (cas des femelles en gestation des

mammifères et des poissons ovovivipares notamment), l’exposition directe des embryons

(génération F1) et de leurs cellules germinales (génération F2) est en effet indissociable de

celle de la génération F0. Chez les espèces ovipares ou en cas d’exposition des mâles

seulement par contre, l’hérédité épigénétique transgénérationnelle peut être évaluée dès la

génération F2.

2.2.3. Mesures

L’ensemble des mesures et analyses effectuées sont résumées dans le Tableau 7. On y

retrouve les suivis quotidiens de la survie et de la reproduction qui ont été réalisés

systématiquement dès 2006. Ceux concernant la physiologie et les marqueurs moléculaires

sont l’objet des certaines des études seulement.

Tableau 7. Mesures et analyses réalisées lors des expérimentations sur D. magna.

Mesures Temps
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8)

Survie
Proportion de survivants TLJ jusqu’à P5 ou P6 ● ● ● ● ● ● ● ● 

Reproduction
Jour de ponte

Jour de libération
Taille des pontes

TLJ jusqu’à P5 ou P6 ● ● ● ● ● ● ● ● 

 Masse sèche œuf P1, P3, P5 ou P6 ● ● ● ● ● ● ● ●  

Croissance
Taille somatique

Masse sèche
Eclosion, P1, P3, P5 ou P6
Eclosion, P1, P3, P5 ou P6 ● ● ● 

● 
● 

● 
● 

● 
● 

● 
● 

● 
● 

Physiologie
Respiration

Ingestion
Eclosion, P1, P3, P5 ou P6
Eclosion, P1, P3, P5 ou P6

● 
● 

● 
● 

● 
● 

● ● 
● 

 Assimilation P1, P5     ●     

Analyses moléculaires

RAPD–qPCR
Séquençage bisulfite

Eclosion, P1, P5
P4 ou P5

● ● 
● 
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2.3. TOXICITE DU RAYONNEMENT ALPHA INTERNE (AM-241)

Avec les études publiées lors de mon post-doc (Alonzo et al., 2006, 2008a), D. magna

devient la première, et à ce jour la seule, espèce animale non-humaine chez laquelle la toxicité

chronique d’un rayonnement alpha est décrite en détail.

2.3.1. Expositions au rayonnement alpha (Am-241)

L’exposition au rayonnement alpha est basée sur une contamination à l’Am-241, dissous

dans le milieu de culture et renouvelé tous les jours. Cet émetteur alpha est choisi en raison de

sa très forte activité spécifique (127 x 109 Bq g−1), qui va permettre d’exposer des daphnies à

des niveaux où la toxicité chimique peut être considérée négligeable (1,3 nM à 40 Bq mL−1, la

plus forte concentration testée). Des prélèvements de milieu, d’exuvies et de daphnies sont

effectués à différents temps pour mesurer l’activité de l’Am-241 et analyser les cinétiques

d’internalisation dans les tissus et d’adsorption sur les cuticules au cours de l’exposition aux

différentes concentrations. L’activité mesurée dans le milieu, les cuticules, les tissus et les

œufs est ramené au volume, afin d’estimer les doses absorbées, selon la formule :

ܴܦ =  DCCk × [Am-241]k

k

(Equation 1)

où, dans le compartiment k, DCCk est le coefficient de conversion de dose (en mGy h−1 Bq−1

mL) et [Am-241]k, l’activité volumique de l’Am-241 (en Bq mL−1). Les coefficients de

conversion de dose (DCC pour « Dose Conversion Coefficients ») sont estimés à l’aide de

calculs Monte Carlo (modèle MCNP-4C) sur le logiciel EDEN (Elementary Dose Evaluation

for Natural Environment, EDEN 2.0) (Beaugelin-Seiller et al., 2006). Ces estimations

prennent en compte les changements de taille des daphnies au cours du temps (Figure 7).

Figure 7. Coefficients de conversion de dose
(en mGy h

−1
Bq

−1
mL) pour le milieu, la

cuticule et les tissus chez D. magna, utilisés
pour convertir l’activité volumique d’Am-241
(Bq mL

−1
) en débit de dose alpha (mGy h

−1
) en

fonction de la taille des daphnies.
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L’exposition est réalisée dans des flacons individuels contenant chacun une daphnie dans

50 mL de milieu M4 (à pH = 8), ce qui limite la quantité de milieu contaminé manipulée en

même temps. L’ensemble des mesures est effectué sur un total de 24 réplicats par génération

et par condition.

2.3.2. Toxicité chronique sur 23 jours

Suite à une exposition sur une seule génération, les effets induits par l’Am-241 dissous

restent faibles mais significatifs sur 23 jours (Alonzo et al., 2006). La survie n’est pas affectée

jusqu’à 15,0 mGy h−1, le débit de dose estimé à la plus forte concentration testée. La masse

corporelle (µg sec) est, pour sa part, réduite significativement (p  0,001) de 13% au plus fort

débit de dose (Figure 8). Il en résulte que certains traits physiologiques, comme le taux de

respiration, augmentent significativement lorsqu’ils sont rapportés à la masse. Si la

reproduction, en nombre d’œufs produits par daphnie reste inchangée (Figure 9), la masse de

chaque œuf décline significativement (p  0,05 à p  0,01) d’environ 22% à 15,0 mGy h−1

(Figure 8). Il s’ensuit que la masse totale d’œufs produite sur 23 jours est également réduite

d’environ 10% (Figure 9).

Ces résultats suggèrent un impact possible sur les réserves énergétiques de la progéniture,

ce qui est testé au travers de la résistance des larves à un jeûne prolongé. L’hypothèse est

vérifiée avec une mortalité plus forte chez les larves à jeun exposées que chez le témoin, et ce

quelque que soit le débit de dose (Figure 10). Il est toutefois à noter que les larves à jeun sont

maintenues à la même concentration d’Am-241 que leurs parents, ce qui implique que la

Figure 8. Masse sèche des œufs (A) et
des femelles (B) de D. magna exposés
au rayonnement alpha interne (Am-
241) en fonction du débit de dose et de
l’âge (à l’éclosion et à la production des
pontes 1, 2, 3 et 5). Les barres
représentent la moyenne ± l’écart-type.

Degrés de signification :* p  0,05 ; ** p

 0,01 ; *** p  0,001.
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Figure 9. Reproduction des femelles de D.
magna exposées au rayonnement alpha
interne (Am-241) en fonction de l’âge et
du débit de dose, en nombre cumulé
d’œufs (A) et en masse sèche cumulée
d’œufs (B). Les points représentent la
moyenne ± l’écart-type. Degrés de

signification : *** p  0,001.

différence de résistance au jeûne, imputable à la masse décroissante des réserves déposées

dans chaque œuf, puisse également résulter d’un effet direct du rayonnement alpha sur la

survie des larves.

Figure 10. Résistance au jeûne des larves de D.
magna exposées au rayonnement alpha interne
(Am-241) en fonction du débit de dose, (A) pour
des larves de première ponte et (B) pour des
larves de cinquième ponte. Les graphes
présentent la proportion de larves survivantes en
fonction de la durée de jeûne. Les points
représentent la moyenne ± l’écart-type.
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2.3.3. Toxicité du rayonnement alpha au fil des générations

Les résultats de l’étude publiée en 2006 laisse pressentir, chez D. magna, une sensibilité au

rayonnement alpha plus forte dans la progéniture que chez les parents exposés. Cette

hypothèse est explorée dans cette première étude de la toxicité des radionucléides sur

plusieurs générations (Alonzo et al., 2008a). Les résultats montrent que les effets de

l’irradiation alpha interne sur la survie, la croissance et la reproduction s’aggravent lorsque

l’exposition est prolongée dans les générations F1 et F2. Alors qu’aucun effet sur la survie

n’est décelé dans la génération F0 exposée à partir de l’éclosion, une mortalité précoce

touchant 90% des juvéniles est observé dans la génération F1 au débit de dose de 15 mGy h−1

(Figure 11). Elle s’accompagne de l’apparition d’une fraction de femelles non reproductrices

à 1,5 mGy h−1. Dans la génération F2, la mortalité perdure à 15 mGy h−1, touchant 40% des

individus après 23 jours. On observe également, des femelles non reproductrices à tous les

débits de dose testés et l’émergence de mâles à 0,3 mGy h−1. Limités à une faible réduction de

la taille dans la génération F0 (Figure 12), les effets sur la croissance sont de plus en plus

significatifs dans les générations suivantes. La reproduction enfin, n’est pas affectée dans la

génération F0 et présente un retard dans les jours de dépôt des pontes et un déclin du nombre

d’œufs par ponte, dans les générations F1 et F2 (Figure 12). Les variations de masse sèche du

corps et des œufs semblent principalement le résultat de la réduction de taille des femelles

(Alonzo et al., 2008a).

Figure 11. Proportion de
femelles survivantes et en
reproduction, chez D. magna
exposé au rayonnement alpha
interne (Am-241) en fonction du
débit de dose, de la génération
et du stade vie :
« N0 » = larves < 24 h,
« P1 » = première ponte,
« P5 » = 5
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Figure 12. Taille et reproduction des femelles de D. magna exposées au rayonnement alpha interne (Am-
241) en fonction du débit de dose, de l’âge et des générations. Taille : les symboles correspondent aux
points mesurés et les courbes au meilleur ajustement d’un modèle de croissance de Von Bertallanfy.
Reproduction : Les points et les barres représentent respectivement la moyenne et l’écart-type (du jour
de ponte en horizontal et du nombre de larve en vertical). Degrés de signification de la différence par

rapport au témoin :* p  0,05 ; ** p  0,01 ; *** p  0,001 ; Test multiple de Holm (taille) ; ANOVA, test de
Dunnett (reproduction cumulée) ; test de Kruskall-Wallis (jour de ponte).

2.4. TOXICITE CHIMIQUE DE U APPAUVRI

L’analyse de la toxicité de l’U appauvri représente, pour moi, le cas d’étude grâce auquel

j’ai le plus appris. Les deux premières thèses que j’ai eu la chance de superviser comme tuteur

IRSN, celles de Sandrine Massarin (2010) et de Delphine Plaire (2013), portaient toutes deux

sur les effets de ce radioélément. Les avancées techniques réalisées, tant sur le plan

expérimental que sur celui de la modélisation, ont pu être mises à profit et adaptées

ultérieurement au cas de la toxicité des rayonnements gamma et alpha.

2.4.1. Expositions à l’U appauvri

L’exposition à l’U appauvri, sous forme d’ion uranyle UO2
2+ dissous, est réalisée dans le

milieu M4 modifié (Zeman et al., 2008). Ce milieu propose un pH abaissé à 7, tout en restant

compatible avec les limites physiologiques des daphnies, et entraîne une biodisponibilité de

l’U accrue par rapport au milieu M4 standard (à pH 8). La différence de toxicité aiguë

observée entre milieux à pH = 8 et pH = 7 (LC50 de 7,8 mg L−1 et 390 µgL−1 respectivement),

ne peut, toutefois, être expliquée par le seul effet de la concentration en ion libre et est

imputable à d’autres processus, comme une compétition ou une inhibition du transport d’U

par les ions H+ et/ou l’implication d’autres espèces chimiques biodisponibles d’U.
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Des prélèvements de milieu sont effectués immédiatement avant et après le renouvellement

quotidien du milieu. La concentration en U dans le milieu fraichement renouvelé ne diffère

pas de plus de 8% des concentrations nominales. Les pertes en U par adsorption après 24h

varient avec la concentration, de 23% (à 2 µg L−1) à 5% (à 50 µg L−1). Les gammes de

concentration testées correspondent à 10, 25, 50, 75 et 100 µg L−1 (Zeman et al., 2008), à 10,

25 et 75 µg L−1 (Massarin et al., 2010) et à 2, 9,9, 22,2 et 50 µg L−1 (Plaire et al., 2013). Les

expositions sont conduites dans des flacons en polycarbonate de 50 mL, 500 mL ou 1 L,

contenant 1, 10 ou 20 daphnies – toujours à la densité d’un individu par 50 mL – les volumes

variant en fonction des besoins pour les analyses.

2.4.2. Toxicité chronique sur 21 jours

L’étude menée sur la toxicité chronique de l’U appauvri sur 21 jours (Zeman et al., 2008)

apporte de nombreux éléments de connaissance des plus intéressants (Figure 13). Une

mortalité de 10% est observée à la plus forte concentration testée (100 µg L−1). La croissance

en masse et la fécondité sont fortement affectées. Elles décroissent, de façon significative, de

50 et 65% respectivement après 7 jours à 50 µg L−1 et après 21 jours à 25 µg L−1. Les valeurs

d’EC10 et EC50 pour la reproduction sont estimées à 14 et 91 µg L−1. La masse sèche investie

par œuf est éduite significativement dès 14 jours à 25 µg L−1. Ces effets

Figure 13. Masse des femelles et des œufs, reproduction et taux d’ingestion de D. magna exposées à l’U
appauvri en fonction de la concentration et de l’âge (7, 14 et 21 jours correspondant au dépôt des pontes 1,

3 et 5). Moyenne et l’écart-type. Degrés de signification de la différence par rapport au témoin :* p  0,05 ;

** p  0,01 ; *** p  0,001
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sont vus comme le fruit d’un déclin de l’énergie disponible pour la croissance et la

reproduction (ce qu’on appelle le Scope for Growth), du fait principalement de l’induction

d’une forte réduction de la réponse ingestive. Cette interprétation est supportée par des

mesures directes de taux d’ingestion décroissant avec la concentration d’U appauvri et par

l’observation de dommages histologiques au niveau de la paroi épithéliale du tube digestif

chez les daphnies exposées (Figures 13 et 14).

L’internalisation d’U appauvri dans les tissus des daphnies est mesurée et un débit de dose

alpha peut être estimé. Sa valeur varie de 2,1 à 13 µGy h−1, ce qui, comparativement à

l’absence d’effet rapportée à 300 µGy h−1 lors d’une contamination à Am-241, suggère que

les effets de l’U appauvri sont le fruit de sa toxicité chimique de métal, et non de sa

radiotoxicité d’émetteur alpha.

2.4.3. Toxicité de l’U appauvri au fil des générations

Forts des résultats montrant l’aggravation des effets de l’Am-241 au fil des générations,

nous envisageons de tester l’hypothèse d’une variation des effets sur trois générations

successives de D. magna dans le cas d’une exposition à l’U appauvri, au cours du projet de

doctorat de Sandrine Massarin. Dans son article (Massarin et al., 2010), les traits

macroscopiques mesurés – la survie, la croissance et la reproduction – sont ceux qui

permettent d’analyser les perturbations du budget énergétique, d’identifier les modes d’action

métaboliques sous-jacents et de prédire les conséquences pour la dynamique de population. A

nouveau, les résultats mettent en évidence l’accroissement de la sévérité des effets toxiques au

travers des générations soulignant, ici encore, la nécessité de conduire des tests de toxicité

multigénérationnel pour accroitre la pertinence de l’évaluation du risque écologique sur le

long terme – par rapport à des tests de toxicité chronique conduits sur une génération. En

pratique, l’accroissement de la toxicité de l’U appauvri rend impossible, dans notre étude,

l’acquisition de données dans une génération F2 exposée à 75 µg L−1, toute reproduction

cessant dès la génération F1 à cette concentration.

La survie est l’un des traits affectés par l’aggravation des effets (Figure 15). Alors que la

génération F0 ne présente aucune mortalité aux concentrations testées (jusqu’à 75 µg L−1), la

proportion de survivants chute à 48% après 4 jours et 0 % après 16 jours dans la génération

Figure 14. Dommages histologiques observés en microscopie photonique au niveau du tube digestif de
daphnies témoin (A) et exposées à 50 et 100 µg L

−1
(B et C) (Massarin et al., 2011).
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Figure 15. Proportion de femelles survivantes,
chez D. magna exposé à l’U appauvri dissous
en fonction de la concentration dans le milieu,
de l’âge et de la génération.

F1 à 75 µg L−1. Cette mortalité est également observée lorsque les larves fraichement écloses

sont transférées dans un milieu non contaminé. Un déclin de la survie est également observée

dans les générations F1 et F2 exposées à 10 et 25 µg L−1 mais les effets sont moins sévères,

avec des proportions de survivants de 97-98% et 85-93% après 23 jours d’exposition.

La sévérité des effets sur la croissance somatique et la reproduction augmente également

d’une génération à l’autre (Figure 16). A 75 µg L−1, la taille maximale est réduite de 11%

dans la génération F0 et de 44% dans la génération F1. A 25 µg L−1, la réduction passe de 9 à

23% entre les générations F0 et F2. A 10 µg L−1, une réduction de 6%, faible mais

statistiquement significative, demeure visible quelle que soit la génération. La reproduction à

21 jours est réduite de 48% dans la génération F0 exposée à 75 µg L−1, en accord avec l’EC50

de 91 µg L−1 estimée dans Zeman et al. (2008). A 25 µg L−1, la réduction passe de 27 à 71%

entre les générations F0 et F2. A 10 µg L−1, un effet de 20% est observé dans la génération

F2. Le déclin de la croissance entraine un retard dans la production de la première ponte, de

1,3 jour dans la génération F0 exposée à 75 µg L−1 et de 1,9 à 5,0 jours dans les générations

F1 et F2 exposées à 25 µg L−1.

La quantité d’U accumulée par les organismes atteint des valeurs maximales de 17, 32 et

54 ng par daphnie à 10, 25 et 75 µg L−1 (Figure 17). Celles-ci entrainent une exposition au

rayonnement alpha interne estimée à 5, 12 et 20 µGy h−1, des débits de dose auxquels,

comparativement avec l’Am-241, aucun effet n’est attendu. Les quantités d’U accumulée ne

présentent aucune tendance à l’augmentation d’une génération à la suivante, pouvant

contribuer à l’accroissement observé de la sévérité des effets.
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Figure 16. Taille et reproduction des femelles de D. magna exposées à l’U appauvri dissous en fonction de
la concentration dans le milieu, de l’âge et des générations. Taille : les symboles correspondent aux
points mesurés et les courbes au meilleur ajustement d’un modèle de croissance de Von Bertallanfy.
Reproduction : Les points et les barres représentent respectivement la moyenne et l’écart-type (du jour
de ponte en horizontal et du nombre de larve en vertical). Degrés de signification de la différence par

rapport au témoin :* p  0,05 ; ** p  0,01 ; *** p  0,001 ; Test multiple de Holm (taille) ; ANOVA, test de
Dunnett (reproduction cumulée) ; test de Kruskall-Wallis (jour de ponte).

Il n’est pas question ici de montrer l’ensemble des résultats acquis dans la thèse de

Sandrine Massarin (Massarin, 2010). D’autres expériences sont conduites, apportant leur lot

de connaissances. Ainsi, des daphnies des générations F1 et F2 sont replacées au moment de

Figure 17. Quantité d’U appauvri accumulée par les femelles de D. magna exposées en fonction de la
concentration dans le milieu, de l’âge et des générations. Les symboles correspondent aux points
mesurés et les courbes au meilleur ajustement d’un modèle d’accumulation à un compartiment assorti
d’une cinétique de premier ordre et comprenant une dilution par la croissance de type Von Bertallanfy.
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l’éclosion dans un milieu non contaminé, ce qui met en lumière la capacité de la progéniture à

récupérer partiellement après une exposition parentale jusqu’à la concentration de 25 µg L−1.

A 75 µg L−1, les effets sur la survie, la croissance et la reproduction semblent irréversibles et

continuent d’être observés après un retour en milieu non contaminé. D’autres résultats, enfin,

démontrent, sur deux générations successives (F0, F1), que des daphnies issues de 1ère ponte

présentent une plus grande sensibilité à la toxicité de l’U appavri que celles classiquement

issues de 5ème ponte.

2.4.4. Une réduction d’assimilation comme mode d’action toxique

Les altérations importantes de la structure de la paroi du tube digestif, induites par l’U

appauvri et révélées par microscopie optique laissent pressentir que la toxicité agit en

perturbant la nutrition des daphnies. L’hypothèse est testée à l’aide d’une technique de

marquage-traçage au 14C de la nourriture (Massarin et al., 2010). L’assimilation est ainsi

quantifiée chez les daphnies exposées aux différentes concentrations dans chaque génération

et rapportée à la taille, ce qui permet de prendre en compte l'effet indirect causé par la

réduction de croissance (Figure 18). L’étude montre que l’U appauvri affecte l’assimilation

du carbone, dont le taux, pour des daphnies de même taille, est réduit entre conditions témoin

et exposées. La réduction s’élève respectivement à 34 et 80% dans la génération F0 exposée à

25 et 75 µg L−1 et de 40 et 36% dans les générations F1 et F2 exposées à 10 µg L−1. Ces

résultats montrent que l’effet de l’U appauvri sur l’assimilation augmente en intensité d’une

génération à l’autre. D’autres traits physiologiques, comme les taux de respiration ou la masse

sèche des femelles et de leurs œufs sont également examinés. Leurs variations sont

interprétées comme le résultat indirect de l’effet de l’U appauvri sur la taille.

Figure 18. Taux d’assimilation du carbone des femelles de D. magna exposées à l’U appauvri dissous en
fonction de la concentration dans le milieu, de la taille et des générations. Les symboles correspondent
aux points mesurés et les courbes au meilleur ajustement d’une fonction du carré de la taille. Degrés de

signification de la différence par rapport au témoin :* p  0,05 ; ** p  0,01 ; *** p  0,001 ; Test multiple
de Holm (taille) ; ANOVA, test de Dunnett (reproduction cumulée) ; test de Kruskall-Wallis (jour de
ponte).
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2.4.5. Peut-on dire que la toxicité de l’U augmente au fil des générations ?

Voici l’une des principales questions posées dans l’étude de Delphine Plaire (Plaire et al.,

2013). Les résultats publiés dans l’étude précédente (Massarin et al., 2010) mettent en

évidence une augmentation de la sévérité des effets de l’U appauvri, mais celle-ci pourrait-

elle n’être que le fruit d’une différence dans les scénarios d’exposition entre la génération F0

(exposée, sauf au stade embryonnaire) et les générations suivantes (exposées, y compris au

stade embryonnaire) ?

Pour répondre à la question, la démarche expérimentale privilégie des tests sur deux

générations successives, exposées de manière strictement identique au cours des mêmes

stades de vie. Trois scénarios sont mis en place pour cerner l’influence de la sensibilité

spécifique du stade embryonnaire : un premier test durant lequel les deux générations sont

exposées au cours de tous les stades de vie (exposition continue), un deuxième test durant

lequel les deux générations sont exposées à partir de l’éclosion, ce qui exclut le stade

embryonnaire (exposition post-éclosion) et un troisième test durant lequel les deux

générations sont exposées seulement au stade embryonnaire (exposition embryonnaire). La

gamme de concentrations testées s’étend de 2 µg L−1 – où l’on espère ne pas observer d’effet

toxique – à 50 µg L−1 – où l’on espère éviter la mortalité dans la génération F1 observée à

75 µg L−1 (Massarin et al., 2010).

Les résultats concernant les effets à l’échelle de l’organisme révèlent plusieurs points des

plus intéressants (Figures 19 et 20). Ils montrent :

1) qu’un accroissement de la toxicité entre les générations reste visible lors des expositions

continue et post-éclosion. Cet accroissement persiste malgré l’absence de différence

d’exposition entre les générations F0 et F1 et on peut donc conclure que la toxicité de l’U

appauvri augmente bel et bien. De plus, la réduction de fécondité devient statistiquement

significative dans la génération F1 dès la concentration de 2 µg L−1.

2) que la sévérité des effets est plus importante lors de l’exposition continue (qui inclut le

stade embryonnaire) que lors de l’exposition post-éclosion. L’exposition du stade

embryonnaire influence donc l’intensité des effets et la différence d’exposition entre les

générations contribue à l’augmentation apparente de la toxicité dans l’étude de Massarin et al.

(2010).

3) que des effets sur la croissance et la reproduction restent visibles après un retour en milieu

non contaminé à l’éclosion, quand le stade embryonnaire est exposé à des concetrations

suéprieures ou égales à 9,9 µg L−1, mais ces effets n’augmentent pas en intensité entre la

génération F0 et F1.

L’hypothèse d’une simple différence d’exposition étant écartée et la réalité de

l’aggravation des effets toxiques au fil des générations n’étant plus discutable, Delphine

Plaire dispose d’une situation expérimentale pour répondre à la seconde grande question de

son projet de thèse : par quel(s) mécanisme(s), la toxicité de l’U appauvri peut-elle accroitre

en intensité d’une génération à l’autre ? L’hypothèse qu’elle choisit de tester – qu’un

dommage moléculaire, induit par la toxicité, est transmis entre un parent exposé et sa

descendance – est traitée au chapitre 3.
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Figure 19. Taille des femelles de D. magna exposées à l’U appauvri dissous en fonction de la
concentration dans le milieu, de l’âge, des générations et du schéma d’exposition : A) exposition
continue, B) exposition post-éclosion et C) exposition embryonnaire. Les symboles correspondent aux
points mesurés et les courbes au meilleur ajustement d’un modèle de croissance de Von Bertallanfy.

Degrés de signification de la différence par rapport au témoin :* p  0,05 ; ** p  0,01 ; *** p  0,001 ;
Test multiple de Holm.

2.5. TOXICITE DU RAYONNEMENT GAMMA EXTERNE (CS-137)

Au-delà de la première étude menée très tôt dans le cadre du programme ERICA (Gilbin et

al., 2008), les travaux concernant l’étude de la toxicité du rayonnement gamma, accomplis

lors des deux doctorats les plus récents (Parisot, 2015 ; Trijau, 2018), sont ceux qui ont pu

bénéficier des compétences acquises, en expérimentation, analyses moléculaires et

modélisation, au cours des thèses et post-doc précédents. Après l’Am-241 et l’U appauvri, les

travaux complètent, avec un 3e radionucléide (Cs-137), le jeu de données sur les effets

chroniques lors d’une exposition multigénérationnelle chez D. magna.
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Figure 20. Reproduction des femelles de D. magna exposées à l’U appauvri dissous en fonction de la
concentration dans le milieu, de l’âge, des générations et du schéma d’exposition : A) exposition
continue, B) exposition post-éclosion et C) exposition embryonnaire. Les points et les barres représentent
respectivement la moyenne et l’écart-type (du jour de ponte en horizontal et du nombre de larve en

vertical). Degrés de signification de la différence par rapport au témoin :* p  0,05 ; ** p  0,01 ; *** p 
0,001 ; ANOVA, test de Dunnett (reproduction cumulée) ; test de Kruskall-Wallis (jour de ponte).

2.5.1. Expositions au rayonnement gamma (Cs-137)

L’exposition au rayonnement gamma du Cs-137 est basée sur une irradiation externe,

réalisée à l’IRSN de Cadarache dans le dispositif MIRE (Mini Irradiator for Radio-Ecology).

Ce dispositif inclut trois sources liquides (composées de Cs-137 en solution), présentant

respectivement une activité de 1,73, 17,4 et 173 MBq, et deux sources solides (composées de

crayons de carbone contenant du Cs-137), présentant une activité identique de 1,54 GBq

(Parisot et al., 2015). Ces activités s’élèvent de 1,64 MBq à 1,93 GBq, après le

renouvellement des sources de Cs-137 (Trijau et al., 2018). Chaque source est positionnée

dans une chambre thermoventilée abritant les unités expérimentales (Figure 21). Un château

de plomb amovible, ouvert lors des phases d’irradiation, entoure chaque source pour

permettre d’atténuer le rayonnement lors de la manipulation des unités expérimentales. Les

chambres thermoventilées sont séparées les unes des autres par des murs de plomb de 10 cm

d’épaisseur qui réduisent les irradiations croisées entre les conditions d’exposition.
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Figure 21. Dispositifs expérimentaux utilisés durant l’expérience d’irradiation gamma externe sur trois
générations (Parisot et al., 2015). Vingt-quatre unités expérimentales (U.E.) sont disposées en cercle (à
une distance de 13 cm) autour des sources de 1,73, 17,4 et 173 MBq. Vingt-quatre (12+12) unités
expérimentales sont disposées en cercles concentriques (à une distance de 4,5 et 13 cm) autour des
sources de 1,54 GBq. Le second dispositif est répété deux fois. Des dosimètres Radio Photo Luminescent
sont placés sur les faces avant et arrière des unités expérimentales afin de valider les débits de dose
nominaux durant l’expérience. Les unités expérimentales sont spécialement fabriquées pour notre
expérience et permettent une irradiation sur 5 cm de hauteur dans 50 mL de volume.

Le premier dispositif (Gilbin et al., 2008) permettait d’irradier dix unités expérimentales,

disposées en cercle autour de chaque source et contenant chacune une daphnie dans 50 mL de

milieu M4 (à pH8), conformément au test de toxicité chronique (OECD, 2008). Par la suite

(Parisot et al., 2015), un nouveau design expérimental est développé afin de réaliser toutes les

analyses voulues, malgré les contraintes spatiales des mini-irradiateurs. Ce design est

optimisé pour garantir le nombre de 24 réplicats par condition et par génération et le volume

de 50 mL par daphnie (OECD, 2008), tout en limitant autant que possible la variabilité de la

dose absorbée au sein des unités expérimentales. Celle-ci dépend du carré de la distance à la

source radioactive et varie donc selon la position de la daphnie dans le volume. La valeur

moyenne du débit de dose absorbé au centre des unités – jugée la plus représentative si l’on
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suppose un déplacement aléatoire des daphnies dans le volume, sans différence de

comportement entre les niveaux d’exposition – est calculée à l’aide du code MCNP (Monte

Carlo N-Particle code) en tenant compte de la nature des milieux traversés (l’air, la paroi des

unités expérimentales et le milieu de culture). Les valeurs théoriques de 0,007, 0,070, 0,65,

4,70 et 35,4 mGy h−1 sont estimées. Les débits de dose mesurés pendant l’expérience, à l’aide

de dosimètres radiophotoluminescent placés sur les faces avant et arrière de trois unités pour

chaque traitement, représentent en moyenne 90 % des valeurs nominales (Tableau 8).

2.5.2. Toxicité chronique sur 21 jours

L’étude de Gilbin et al. (2008) sur la toxicité chronique du rayonnement gamma sur 21

jours met différents effets en lumière. Si la mortalité et la croissance en masse ne présente

aucune tendance particulière sur la gamme de débits de dose testée, la fécondité est réduite de

22% après 21 jours au débit de dose de 31 mGy h−1, le plus fort testé (Figure 22). Bien que la

masse de la progéniture fraichement éclose ne soit pas affectée, une réduction significative de

leur résistance au jeûne est, comme dans le cas de l’Am-241, détectée à 31, 4,2 et 0,41

mGy h−1 chez les larves issues des pontes 1, 3 et 5 (Figure 23), laissant pressentir la

possibilité d’une plus grande sensibilité de la 2e génération.

2.5.3. Toxicité du rayonnement gamma au fil des générations

Il faudra attendre le programme européen STAR et le doctorat de Florian Parisot (Parisot,

2015) pour que la toxicité du rayonnement gamma soit testée sur plusieurs générations. On se

souvient que peu d’études de la littérature considèrent des doses suffisamment faibles pour

être représentatives de l’exposition réelle des écosystèmes. Ici, l’irradiation externe sur trois

générations successives (F0, F1 et F2, exposées de manière strictement identique au cours des

Tableau 8. Débits de dose absorbés par les daphnies au centre des unités expérimentales, estimés à l’aide de

calculs de Monte Carle N-Particle (MCNP) et mesurés avec des dosimètres radiophotoluminescent (RPL),

selon l’activité de la source (en Bq) et la distance des unités expérimentales à la source (cm). Les valeurs

représentent la moyenne ± la plage de variation calculée entre les parois proximales et distales des unités

expérimentales. L’erreur relative est la différence (en %) entre les débits de dose estimés et mesurés.

Activité
des sources

Distance
des unités

Débits de dose (mGy h−1)
Erreur
relative

Nombre
d’unités

Estimés Mesurés

1,54 GBq 4,5 cm 35,4  21,2 31,9  18,7 8% 2  12

1,54 GBq 13 cm 4,70  1,34 4,45  1,37 5% 2  12

173 MBq 13 cm 0,65  0,20 0,76  0,25 15% 1  24

17,4 MBq 13 cm 0,070  0,020 0,075  0,024 7% 1  24

1,73 MBq 13 cm 0,007  0,002 0,008  0,002 13% 1  24
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Figure 22. Reproduction des femelles de
D. magna exposées au rayonnement gamma
externe (Cs-137) en fonction du débit de dose.
Les histogrammes et les barres représentent
respectivement la moyenne et l’écart-type.
Degrés de signification de la différence par

rapport au témoin :* p  0,05 ; ** p  0,01 ; *** p

 0,001 ; ANOVA (n=20).

mêmes stades de vie) est réalisée sur une gamme de 7 µGy h−1 à 35,4 mGy h−1, à des débits de

dose pertinents du point de vue environnemental.

Les résultats mettent en évidence, comme dans le cas de l’U appauvri, une augmentation

de la sévérité des effets sur la survie, la croissance et la reproduction entre les générations F0

et F2 (Parisot et al., 2015). Toutefois, les tendances s’avèrent plus complexes, avec

l’observation d’effets moins prononcés au cours de la génération F1, ce qui pourrait être

imputable à des processus de compensation transitoires. La mortalité après 21 jours passe de

20 à 30% entre les générations F0 et F2 exposées à 35,4 mGy h−1 (Figure 24). A 4,70

mGy h−1, la valeur demeure de 10% dans les générations F0 et F2. Enfin, la mortalité est

Figure 23. Résistance au jeûne des larves de D.
magna exposées au rayonnement gamma
externe (Cs-137) en fonction du débit de dose,
(A) pour des larves de première ponte et (B) pour
des larves de cinquième ponte. Les graphes
présentent la proportion de larves survivantes en
fonction de la durée de jeûne. Les points
représentent la moyenne ± l’écart-type.
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Figure 24.
Proportion de femelles
survivantes, chez D. magna
exposé au rayonnement
gamma externe (Cs-137) en
fonction du débit de dose,
de l’âge et de la génération.

absente aux autres débits de dose ( 0,650 mGy h−1). L’effet sur la survie dans la génération

F0 est donc légèrement plus marqué que dans les résultats de Gilbin et al. (2008). La

différence est très certainement liée à l’exposition du stade embryonnaire dans l’étude de

Parisot et al. (2015). La croissance est impactée par une faible réduction de la taille maximale

dans la génération F0 exposée à 35,4 mGy h−1 (Figure 25). Des taux de croissance de Von

Bertallanfy réduits de 5 et 13% sont rapportés dans la génération F2 exposée à 4,70 et 35,4

mGy h−1. La reproduction présente, dans la génération F0, une réduction de 19% après 21

jours à 35,4 mGy h−1, un résultat en accord avec Gilbin et al. (2008). Un certain degré de

récupération est affiché de façon transitoire par la génération F1, qui n’affiche qu’une faible

réduction de 12% dans la reproduction à 21 jours au débit de dose de 35,4 mGy h−1. Dans la

génération F2, la libération des pontes est retardée de 1,9 jour suite au retard de croissance, et

ce à un débit de dose aussi faible que 70 µGy h−1.

Tout comme lors de l’exposition à l’U appauvri, l’irradiation gamma sur 3 générations

mise en place dans Parisot et al. (2015) offre une situation expérimentale dans laquelle une

aggravation des effets toxiques est mise en évidence, même si les tendances observées sont

plus complexes dans le cas du Cs-137. Les deux cas s’avèrent donc particulièrement propices

à l’étude des dommages moléculaires, de leur accumulation éventuelle au fil des générations

et de leur implication dans l’apparition de la toxicité à l’échelle de l’organisme. Ces aspects

sont traités dans la partie 3.1.

2.5.4. Réversibilité des effets après une irradiation gamma parentale

L’étude expérimentale la plus récente (Trijau et al., 2018) vise, avant tout, à démontrer

l’implication des processus épigénétiques lors de la réponse transgénérationnelle de D. magna

à l’irradiation gamma chronique et la transmission de leurs modifications à la descendance
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Figure 25. Taille et reproduction des femelles de D. magna exposées au
rayonnement gamma externe (Cs-137) en fonction du débit de dose, de
l’âge et des générations. Taille : les symboles correspondent aux points
mesurés et les courbes au meilleur ajustement d’un modèle de croissance
de Von Bertallanfy. Reproduction : Les points et les barres représentent
respectivement la moyenne et l’écart-type (du jour de ponte en
horizontal et du nombre de larve en vertical). Degrés de signification de

la différence par rapport au témoin :* p  0,05 ; ** p  0,01 ; *** p 
0,001 ; Test multiple de Holm (taille) ; ANOVA, test de Dunnett
(reproduction cumulée) ; test de Kruskall-Wallis (jour de ponte).

non exposée. Un tel objectif, traité dans la partie 3.2, requiert la mise en place d’un scénario

d’exposition spécifique (Skinner, 2008) impliquant l’exposition de la génération F0 au

rayonnement gamma externe (6.5 µGy h−1 et 41,3 mGy h−1) pendant 25 jours, suivie d’une

phase de récupération lors des générations F1 (exposée au stade embryonnaire), F2 (exposée

au stade cellule germinale) et F3 (première génération qui n’est jamais exposée). Des mesures

de la survie, la croissance et la reproduction (données non présentées) sont cependant

réalisées afin de tester si les effets perdurent malgré la fin de l’irradiation au moment de

l’éclosion de la génération F1. Ce travail confirme la réduction de fécondité, déjà décrite par

Gilbin et al. (2008) et Parisot et al. (2015), lors de l’exposition de la génération F0, et apporte

de nouveaux résultats, montrant aucun effet à l’échelle de l’organisme dans les générations

F1, F2 et F3. Tout semble donc indiquer une réversibilité des effets de l’irradiation gamma

parentale, dès la génération F1 et ce jusqu’au débit de dose de 41,3 mGy h−1.

2.6. CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES

A l’issue de ce Chapitre 2, j’espère avoir démontré tout l’intérêt d’étudier, à l’aide d’un

modèle biologique comme la daphnie, la toxicité des radionucléides au cours d’expositions
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multigénérationnelles. Celles-ci permettent de montrer que les effets toxiques s’aggravent

lorsque l’exposition se prolonge sur plusieurs générations et ce pour tous les radionucléides

testés. D’une manière générale, les recherches menées ici ne remettent pas en cause la validité

des tests de toxicité chroniques, trouvés dans la littérature et restreints dans la majorité des cas

à une génération ou un stade de vie – en particulier ceux menés dans le cadre d’une évaluation

du risque dans le cadre strictement réglementaire – mais ils interrogent quant à la capacité de

leurs résultats à refléter la toxicité sur le long terme d’un contaminant, qu’elle soit chimique

ou radiologique. Sachant qu’une exposition prolongée est plus représentative de la situation

réelle d’une population, la question se pose de savoir dans quelle mesure, les effets mesurés

lors de tests limités dans le temps permettent de répondre correctement à l’objectif de la

radioprotection de l’environnement, qui est de protéger les espèces présentes dans le milieu à

l’échelle des populations (et nous verrons dans le Chapitre 5, quelles implications

supplémentaires cet objectif peut avoir, dès lors que l’on cherche à évaluer, pour un effet

mesuré à l’échelle de l’organisme, les conséquences potentielles sur la dynamique de

population). Même si les expositions multigénérationnelles sont plus représentatives de la

réponse de la population, il n’en demeure pas moins que les conditions de nos

expérimentations – nourriture ad libitum, concentration ou débit de dose constant – restent

très éloignées de la situation réelle et on peut se demander comment la sensibilité des

organismes serait influencée par une densité de nourriture ou un niveau d’exposition variables

dans le temps, contraintes auxquelles les organismes doivent constamment faire face dans le

milieu.

Appréhender la toxicité de façon intégrative, sur les principaux traits biologiques à

l’échelle de l’organisme et sur le cycle de vie entier de l’espèce, représente un important gain

de pertinence, tant il semble peu probable, pour une population dans l’environnement, qu’un

stade de vie particulier soit exposé tandis que les autres ne le soient pas. De ce point de vue,

nos résultats reflètent l’importance de bien prendre en compte le stade embryonnaire, dont

l’exposition contribue à une plus grande sévérité des effets et à son augmentation

transgénérationnelle lors des expositions à l’U appauvri et aux rayonnements alpha (Massarin

et al., 2010 ; Alonzo et al., 2008a). Le stade embryonnaire est souvent décrit dans la littérature

comme stade critique lors des expositions aux rayonnements ionisants – en cela que son

exposition entraine une réponse toxique plus sévère, en particulier aux débits de dose

entrainant des malformations létales (Adam-Guillermin et al., 2012 ; Dallas et al., 2012). La

sensibilité d’un stade de vie donné est – fort logiquement – testée en exposant ce stade seul.

Or cette approche est remise en cause par les travaux de Plaire et al. (2013) qui montrent que

l’exposition des embryons peut apparaitre sans conséquence ultérieure lorsqu’elle est testée

seule et montrer, aux mêmes concentrations, son influence significative lorsque l’exposition

est élargie au cycle de vie entier.

Puisque les effets de l’U appauvri et des rayonnements gamma continue d’augmenter entre

les générations F1 et F2, même quand toutes deux sont strictement exposées aux mêmes

stades (Massarin et al., 2010 ; Parisot et al., 2015), on pourrait se demander, de la même

manière, si l’intensité de la toxicité n’est pas liée à l’exposition des grands-parents – qui a lieu

pour la génération F2 (génération F0) mais pas pour la génération F1. L’hypothèse pourrait
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être testée en prolongeant l’exposition pour comparer les générations F2 et F3 strictement

identiques de ce point de vue. La question demeure donc de savoir si l’exposition de tous les

stades de vie et du plus grand nombre de générations contribue à un accroissement continuel

de l’intensité des effets ou si un maximum peut être atteint, et si oui après combien de

générations exposées ? Assiste-t-on sur le long terme au développement d’une réponse

adaptative, suite à la sélection des individus les plus résistants, telle qu’on l’observe chez le

nématode C. elegans (Dutilleul et al., 2013, 2017 ; Goussen et al., 2013, 2015a), dans des

populations qui présentent une plus grande diversité génétique ? Le cas échéant, à quel coût

adaptatif intervient cette sélection ?

Ces travaux ouvrent finalement des perspectives innombrables, si l’on songe aux

radionucléides dont la toxicité mériterait d’être testée par la même approche

multigénérationnelle. Ceux-ci peuvent être classés par ordre d’importance en termes

d’évaluation du risque écologique pour le milieu aquatique (Tableau 9), selon leur abondance

dans les rejets, leur propension à contaminer les composants de l’écosystème et à y produire

un débit de dose, etc. (Beaugelin-Seiller et al., 2019).

Tableau 9. Les dix plus importants radionucléides (et ceux qui ont été étudiés en gras), par ordre décroissant,

pour le risque estimé aux écosystèmes aquatiques continentaux, lors de scénarios d’exposition chronique

aux rejets d’effluents liquides par les CNPE (Beaugelin-Seiller et al., 2019).

Rang Fonctionnement normal Démantèlement

1
2
3
4
5
6
7
8
9
10

14C
110mAg
60Co
58Co
3H
134Cs
137Cs
54Mn
124Sb
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14C
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137Cs
63Ni
241Am
237Np
152Eu
3H
134Cs
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Chapitre 3

Etude des processus génétiques

et épigénétiques
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3.1. UNE ACCUMULATION D’ALTERATIONS DE L’ADN

3.1.1. Quantification par la technique RAPD–qPCR

L’ensemble des études portant sur les altérations de l’ADN chez les daphnies exposées à

l’U appauvri et au rayonnement gamma (Plaire, 2013 ; Parisot, 2015) fait l’objet d’une

collaboration avec le Pr. Jean-Paul Bourdineaud (UMR 5805) de l’Université Bordeaux 1.

L’un des objectifs des thèses de Delphine Plaire et Florian Parisot est de mesurer les

variations des dommages à l’ADN à différents niveaux et temps d’exposition, au cours de

plusieurs générations exposées. Dans cette optique, la technique dite RAPD (pour Random

Amplified Polymorphic DNA-Polymerase Chain Reaction) s’est rapidement imposée comme

l’outil idéal permettant d’analyser le grand nombre d’échantillons envisagé, et ce de façon

rapide, reproductible, économique, et sur des quantités d’ADN aussi faibles que ~20 ng

(Atienzar et Jha, 2006). La méthode, déjà utilisée avec succès chez D. magna pour

caractériser les dommages à l’ADN induit par différents polluants chimiques (Atienzar et al.,

1999 ; Atienzar et Jha, 2004), fait l’objet de tests préliminaires permettent d’ajuster le nombre

et la taille des réplicats par traitement, pour extraire la quantité d’ADN nécessaire et obtenir la

puissance statistique souhaitée. Ceux-ci s’élèvent à 7–8 réplicats (25 individus par réplicat)

pour les échantillons de daphnies fraichement écloses (< 24 h) et à 5 réplicats (un individu par

réplicat, quel que soit son âge – 9 ou 21 jours) pour les échantillons de daphnies adultes.

La méthode RAPD détecte une large gamme d’altérations et de mutations de l’ADN sur

l’ensemble du génome, sans que ce dernier nécessite d’être préalablement séquencé chez

l’espèce étudiée. Elle repose sur le principe d’une analyse de fragments d’ADN amplifiés par

PCR à l’aide d’amorces aléatoires – dans notre cas des oligonucléotides décamères, OPA9 et

OPB10, issus du poisson zèbre D. rerio. L’analyse des produits de PCR, initialement réalisée

par électrophorèse sur gel d’agarose (Atienzar et al., 1999), est critiquée pour l’interprétation

difficile des bandes sur gels et pour les problèmes d’amplification qui entrainent un manque

de reproductibilité (Atienzar et Jha, 2006). La méthode est significativement amélioré grâce à

la PCR quantitative (Cambier et al., 2010). Celle-ci permet une meilleure efficacité

d’hybridation des amorces sur l’ADN génomique et offre la possibilité de suivre la cinétique

d’amplification de l’ADN à chaque pas de la réaction et de caractériser les profils des produits

de PCR en examinant la distribution des températures de fusion. La sensibilité et la précision

de la RAPD–qPCR permet d’évaluer la génotoxicité des polluants chez de nombreuses

espèces telles que le poisson zèbre D. rerio, l’huître creuse Crassostrea gigas, le mollusque

marin Ruditapes philliniparum, le polychète marin, Hediste diversycolor, et la daphnie D.

magna (Cambier et al., 2010 ; Orieux et al., 2011 ; Geffroy et al., 2012 ; Lerebours et al.,

2013 ; Mat et al., 2013 ; Dedeh et al., 2014).

La quantité d’ADN amplifié et la nature des produits de PCR obtenus (Figure 26)

dépendent du nombre et de la position des sites d’hybridation des amorces sur l’ADN

génomique amplifié. Toute modification, création ou de perte d’un ou plusieurs sites

d’hybridation va entrainer une variation de la cinétique d’amplification et/ou de la

composition en produits de PCR. On peut donc détecter la moindre altération dans l’ADN
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Figure 26. Principe de la technique RAPD–qPCR, permettant de détecter les altérations de l’ADN en
analysant les courbes d’amplification de l’ADN lors de la réaction de PCR et les courbes de dissociations
(dénaturation du double brin en deux brins simples) sur une gamme de températures. La quantité d’ADN
et sa dénaturation sont suivies au travers de la fluorescence d’un colorant intercalant (SYBR Green). On
mesure le nombre de cycles PCR nécessaires à l’entrée en phase exponentielle d’amplification et la
distribution des températures de fusion correspondant chacune à un produit de PCR.

génomique en comparant le nombre de cycles PCR nécessaires à l’entrée en phase

exponentielle d’amplification (Ct) et la distribution des températures de fusion (Tm)

caractérisant chacune un produit de PCR, entre les daphnies exposées et témoins. Le nombre

de sites d’hybridation par unité de génome peut même être quantifié en réalisant une RAPD–

qPCR de référence à l’aide du gène Eno de D. magna codant pour l’enzyme énolase (Numéro

d’accès à GenBank : JN994253).

L’idée des études de Plaire et al. (2013) et Parisot et al. (2015) est de réaliser, en fonction

du niveau d’exposition, un suivi dynamique de la génotoxicité au fil des générations

successives, en profitant donc à plein du faible coût des analyses RAPD–qPCR. Pour ce faire,

des échantillons d’ADN sont collectés au cours de chaque génération, à l’éclosion et à la

libération des pontes 1 et 5. Ce suivi couvre les générations F0 et F1, jusqu’à l’éclosion de la

F2, dans le cas des expositions à l’U appauvri selon les trois scénarios décrits plus haut

(Tableau 10) et les générations F0, F1 et F2, jusqu’à l’éclosion de la génération F3 dans le cas

des rayonnements gamma (Tableau 11). D’autres échantillons (les F1’, F2’ et F3’ issus de la

ponte 1 par exemple) font également l’objet d’une analyse, dont on ne redécrit pas les

résultats ici.

3.1.2. Suivi dynamique de la génotoxicité de l’U appauvri

Lors de l’exposition continue à l’U appauvri, les résultats de RAPD–qPCR reflètent une

accumulation d’altérations de l’ADN au fil des générations (Tableau 10). On voit ainsi le

nombre de différences significatives croitre au fil des générations pour un niveau d’exposition

donné. De plus, les altérations de l’ADN semblent s’accumuler avec une cinétique d’autant

plus rapide que le niveau d’exposition est élevé. L’apparition des premières différences est

plus précoce aux plus fortes concentrations – dès l’éclosion de la génération F0 à partir de 9,9

µg L−1 – qu’à la plus faible – à partir de l’éclosion de la génération F1 à 2 µg L−1. Si l’on
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considère ce qui se passe à un moment donné de l’expérience – celui de la libération de la

ponte 5, par exemple, dans la génération F0 ou F1 (colonnes « P5 ») – on constate le nombre

croissant de différences significatives avec la concentration. Seul le nombre moins élevé

d’altérations observé au moment de la libération des pontes 1 (colonnes « P1 ») dans les

générations F0 et F1, vient nuancer ce schéma d’accumulation, ce qui pourrait être interprété

comme l’effet de la dilution des altérations par la croissance des daphnies.

L’accumulation d’altérations de l’ADN au fil des générations s’observe aussi lors de

l’exposition post-éclosion (Tableau 10), à cette différence près, que l’augmentation de

génotoxicité semble moins rapide que lors de l’exposition continue. On voit par exemple que

les premières différences apparaissent plus tardivement pour une concentration donnée : à

l’éclosion de la génération F1 à 9,9 µg L−1 quand on les observait dès l’éclosion de la

génération F0 lors de l’exposition continue ; à l’éclosion de la génération F2 à 2 µg L−1 quand

on les observait à l’éclosion de la génération F1 etc. Enfin, lorsque l’exposition est limitée au

stade embryonnaire, la génotoxicité semble beaucoup moins intense par rapport aux autres

scénarios d’exposition. La tendance au cours des générations reflète même une décroissance.

Les altérations, nombreuses au moment de l’éclosion de la génération de F0 (même à la

concentration de 2 µg L−1), deviennent non significatives en fin d’expérience.

Tableau 10. Synthèse des résultats RAPD–qPCR. Altérations de l’ADN significativement détectées (p ≤ 0,05) 

entre les daphnies témoins et exposées, selon les différents scénarios (expositions continue, post-éclosion et

embryonnaire) à la gamme de concentrations d’U appauvri, dans les générations F0, F1 et F2, à l’éclosion

(colonne « N0 ») et au moment de la libération des pontes 1 et 5 (colonnes « P1 » et « P5 » respectivement).

Les résultats obtenus avec chaque amorce (OPA9 ou OPB10) sont respectivement reportés à gauche et à

droite des barres obliques : une seule astérisque ( [*/ ] ou [ /*] ) indique la détection d’une différence

significative sur Ct ou Tm de l’amorce considérée ; une double astérisque ( [**/ ] ou [ /**] ) indique la

détection de deux différences significatives à la fois sur Ct et Tm de l’amorce considérée ; une barre oblique

sans astérisque [ / ] indique que des altérations de l’ADN n’ont été détectées avec aucune des deux

amorces ; « – » signifie qu’aucune analyse ne peut être conduite au moment de l’éclosion, puisque le stade

embryonnaire n’est pas exposé.

Scénario d’exposition F0 F1 F2

Concentration N0 P1 P5 N0 P1 P5 N0

Exposition continue

2,0 µg L−1 / / / */* */* **/ **/*

9,9 µg L−1 */ / */ **/ /* **/ **/*

22,2 µg L−1 */ / **/ /* / */ **/*

50 µg L−1 */ / */* **/* / **/* */**

Exposition post-éclosion
2,0 µg L−1 – /* / / / / */**
9,9 µg L−1 – / / /* **/ */** /**
22,2 µg L−1 – */ */ **/* */* **/** **/**
50 µg L−1 – / */ */ / */ /**

Exposition embryonnaire

2,0 µg L−1 **/* / */ / / */ /*

9,9 µg L−1 **/* */** / */ / /* /

22,2 µg L−1 */** */* / /* /* /* /*

50 µg L−1 */ */* **/* **/* / /* /*
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3.1.3. Suivi dynamique de la génotoxicité du rayonnement gamma

Comme précédemment, l’exposition continue au rayonnement gamma entraine une

accumulation d’altérations de l’ADN au fil des générations, mais cette fois la cinétique

s’avère beaucoup plus complexe (Tableau 11). On voit ainsi un nombre croissant de

différences significatives apparaitre au cours de la génération F0. Leur cinétique est d’autant

plus rapide que le niveau d’exposition est élevé : les premières différences apparaissent dès

l’éclosion aux plus forts débits de dose (4,70 et 35,4 mGy h−1), à la libération de la ponte 1 au

débit de dose intermédiaire (0,650 mGy h−1) et à la libération de la ponte 5 aux plus faibles

débits de dose (7 et 70 µGy h−1). Au cours de la génération F1, les altérations de l’ADN, très

nombreuses au moment de l’éclosion semblent temporairement se réparer pour devenir

quasiment absentes au moment de la libération de la ponte 5. Au cours de la génération F2

enfin, les différences réapparaissent en nombre à partir de la libération de la ponte 1, et ce à

tous les débits de dose. Au final, le schéma général reflète une augmentation des altérations

entre les générations F0 et F2, avec une réparation transitoire au cours de la génération F1.

3.2. INDUCTION ET HEREDITE DES MODIFICATIONS EPIGENETIQUES

3.2.1. Analyse de la méthylation de l’ADN par séquençage bisulfite

Au cours des dernières années, les progrès des méthodes d’analyse ont permis d’explorer le

rôle de la méthylation de l’ADN chez les invertébrés, avec un nombre croissant de méta-

analyses des séquences de génomes et de méthylomes disponibles (Regev et al., 1998 ; Lyko

et al., 2010 ; Xiang et al., 2010 ; Bonasio et al., 2012 ; Falckenhayn et al., 2013 ; Rivière,

2014 ; Wang et al., 2014 ; Asselman et al., 2016, 2017). La méthylation a été examinée à

l’échelle du génome entier, mettant en lumière les variations entre tissus, entre stades de

développement, entre castes, entre espèces, ou encore lors d’exposition à un stress

environnemental (Wilson et al., 2006 ; Maleszka, 2008 ; Elango et al., 2009 ; Vandegehuchte

Tableau 11. Synthèse des résultats RAPD–qPCR. Altérations de l’ADN significativement détectées (p ≤ 0,05) 

entre les daphnies témoins et exposées à la gamme de débits de dose gamma (Cs-137), dans les générations

F0, F1 et F2, à l’éclosion (colonne « N0 ») et au moment de la libération des pontes 1 et 5 (colonnes « P1 » et

« P5 » respectivement). Les résultats obtenus avec chaque amorce (OPA9 ou OPB10) sont respectivement

reportés à gauche et à droite des barres obliques : une seule astérisque ( [*/ ] ou [ /*] ) indique la détection

d’une différence significative sur Ct ou Tm de l’amorce considérée ; une double astérisque ( [**/ ] ou [ /**] )

indique la détection de deux différences significatives à la fois sur Ct et Tm de l’amorce considérée ; une

barre oblique sans astérisque [ / ] indique que des altérations de l’ADN n’ont été détectées avec aucune des

deux amorces.

Débit de dose F0 F1 F2 F3

(mGy h−1) N0 P1 P5 N0 P1 P5 N0 P1 P5 N0

0,007 / / **/** **/ / / / **/** */ /*

0,070 / / **/* */* / **/ /* /* **/** /

0,650 / */ /* /** / / / */** **/** */*

4,70 /** */ /** **/* */* / / /* **/** /*

35,4 */** **/** */** */ */* */* / */* **/** */**
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et al., 2009, 2010b ; Lyko et al., 2010 ; Bonasio et al., 2012 ; Ding et al., 2015 ; Oppold et al.,

2015 ; Nilsen et al., 2016). Comme chez les vertébrés, la méthylation de l’ADN semble

intervenir préférentiellement au niveau des sites CpG (c’est-à-dire, des cytosines

immédiatement suivies d’une guanine) dans les zones géniques, tandis que la méthylation est

moins souvent observée hors des CpG ou dans les zones intergéniques. (Bonasio et al., 2012 ;

Ren et al., 2011 ; Manikkam et al., 2013). Tandis qu’une quantification du taux global de

méthylation n’offre pas le niveau de précision nécessaire pour éclaircir les mécanismes de la

réponse épigénétique (Ren et al., 2011 ; Bollati et Baccarelli, 2010 ; Asselman et al., 2015),

l’analyse de la méthylation au niveau de chaque cytosine par séquençage du génome entier

permet d’identifier les gènes impliqués dans la réponse aux stress environnementaux

(Asselman et al., 2017). Parmi les méthodes couramment utilisées pour analyser la

méthylation de l’ADN (immunoprécipitation de l’ADN méthylé, utilisation d’enzymes de

restriction sensibles à la méthylation de l’ADN, etc.), le séquençage direct de l’ADN traité au

sodium bisulfite a notre préférence lors de la thèse de Marie Trijau (Trijau, 2018) car la

technique est déjà adaptée avec succès au cas de D. magna exposé aux cyanobactéries

toxiques (Asselman et al., 2017). Ce travail donne lieu à une collaboration avec le Pr. Karel

De Schamphelaere et le Dr. Jana Asselman (Laboratory of Environmental Toxicology and

Aquatic Ecology) de l’Université de Gand.

Le principe du séquençage bisulfite (Figure 27) repose sur la conversion des cytosines non

méthylées en uracile suite au traitement de l’ADN au sodium bisulfite, conversion qui

n’affecte pas les cytosines méthylées ou hydroxyméthylées. Les uraciles produits sont à leur

tour convertis en thymines lors de l’amplification par PCR préalable au séquençage. Pour

chaque fragment d’ADN génomique, le séquençage bisulfite des deux brins (+ et –) produit

quatre lectures (OT, OB, CTOT et CTOB) qui peuvent être alignées sur un génome de

référence annoté (dans notre cas, D. magna v2.4, Bioproject PRJNA298946 dans NBBI).

Figure 27. Principe du séquençage bisulfite, permettant de détecter les cytosines méthylées (en rouge)
après conversion des cytosines non méthylées (en vert) en uracyle puis en thymine (en bleu) lors du
traitement et de la préparation des librairies. Après séquençage, les positions riches en C (représentées
par les flèches), correspondant aux cytosines méthylées dans l’ADN génomique, sont extraites à l’aide du
logiciel Bismark (Krueger et Andrews, 2011). La préparation des librairies à partir des extraits d’ADN, le
traitement et le séquençage bisulfite sont sous-traités à « BGI sequencing facility » (Hong Kong, Chine) et
génèrent 80 millions de séquences de 100 paires de bases « haute qualité »(Q30> 98%) par échantillon.
Les données sont accessibles sous la référence Geo GSE108426.
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L’approche discrimine donc, dans la séquence du génome, les cytosines méthylées de

celles qui ne le sont pas, et fournit le nom des gènes et des régions génomiques concernés par

les modifications de méthylation et leur(s) fonction(s) associée(s). Parce que l’analyse de la

méthylation repose sur la conversion, le séquençage préalable d’un échantillon d’ADN non

traité au bisulfite (blanc) est nécessaire pour cartographier toutes les cytosines où s’observe

une variabilité génétique entre individus témoins (non exposés) et le génome de référence.

Ces cytosines ne sont pas prises en compte dans l’analyse pour ne pas risquer d’être

confondues avec la conversion cytosine–thymine liée au traitement bisulfite (Li, 2011 ; Daca-

Roszak et al., 2015).

L’analyse différentielle de la méthylation (Figure 28) vise à détecter, dans chaque

traitement exposé, les cytosines et groupes de cytosines (DMC et DMR, pour differentially

methylated cytosines et differentially methylated regions) dont le niveau de méthylation

diffère significativement du traitement témoin de la même génération (avec une probabilité

corrigée  5%). Les DMR sont définies comme des régions d’au moins 50 paires de bases,

comportant au moins 5 sites CpG dont une fraction de 50% est différentiellement méthylée.

Comme le séquençage bisulfite est mené sur l’ADN extrait de daphnies entières impliquant

diversité significative entre les cellules, des cytosines méthylées et déméthylées peuvent être

observées au niveau d’un même site CpG. La solution consiste à calculer le niveau moyen de

méthylation de la cytosine. Il est obtenu en divisant le nombre de lectures correspondant à

l’état méthylé sur le nombre total de lectures de la cytosine considérée. Différents critères de

qualités sont pris en compte, conformément aux recommandations des différents auteurs

(Bonasio et al., 2012 ; Huh et al., 2019). Une cytosine méthylée n’est ainsi prise en compte

qu’à la condition d’être lue au moins 5 fois. L’efficacité de la conversion bisulfite (99.4 à

99.6% dans nos analyses) est estimée à partir d’un brin d’ADN viral (phage Lambda) non

méthylé, afin de détecter les faux positifs, correspondant aux cytosines non méthylées qui

n’auraient pas été converties par le traitement. Les cytosines qui ne présentent aucune

variation dans leur niveau de méthylation entre les traitements sont exclues de l’analyse

différentielle.

L’analyse fonctionnelle identifie, quand c’est possible, le type de région – intron, exon ou

région intergéniques – auquel appartient chaque DMC et DMR détectée. Elle se base sur les

annotations du génome de D. magna (daphmagna_2011pubfc8.gff3) disponibles sur

Figure 28. Principe de l’analyse différentielle de
la méthylation de l’ADN permettant la détection
des DMC (Differentially Methylated Cytosines)
et des DMR (Differentially Methylated Regions)
en comparant les niveaux de méthylation des
échantillon ADN témoin et exposé grâce au
package DSS sur R (Feng et al., 2014 ; Wu et al.,
2015).
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wFleabase.org (Orsini et al., 2017). Une analyse d’enrichissement examine à l’aide d’un test

de Fisher si les différentes régions présentent un nombre significativement plus élevé de

DMC par rapport à une distribution aléatoire sur l’ensemble des CpG. La probabilité est

corrigée selon la méthode FDR (pour « False Discovery Rate ») de Benjamini et Hochberg

(1995). L’information disponible est relativement pauvre chez D. magna, ce qui impose de

limiter l’analyse à l’identification de la fonction des gènes, selon la classification KOG (pour

« Eukaryotic orthologous genes ») des gènes orthologues issu d’une autre espèce de daphnie

taxonomiquement proche (D. pulex) disponible sur le site internet du Joint Genomic Institute

(http://genome.jgi.doe.gov/cgi-bin/kogBrowser?db=Dappu1)(Tatusovet al., 2003).

3.2.2. Variations de la méthylation de l’ADN lors de l’irradiation gamma

Dans l’étude de Trijau et al. (2018), les analyses par séquençage bisulfite sont conduites

sur neuf échantillons : trois niveaux d’exposition – un témoin et les deux débits de dose –

multiplié par trois générations – F0, F2 et F3. Le choix des débits de dose gamma se base sur

les résultats de notre étude précédente (Parisot et al., 2015) : 41,3 mGy h−1 est un niveau

d’exposition auquel une génotoxicité et une reprotoxicité sont détectées dès la génération F0 ;

et 6,5 µGy h−1 un niveau d’exposition auquel une génotoxicité est détectée tardivement chez

les adultes F0, sans effet observé sur la reproduction dans les générations F0, F1 et F2. L’idée

est d’examiner si des modifications épigénétiques sont induites dans la génération F0,

exposée tout au long de son cycle de vie, et de tester si des modifications sont susceptibles

d’être transmises entre la génération F2, exposée au stade cellule germinale, et la génération

F3 non exposée. L’extraction d’ADN est réalisée sur le génome entier à partir de daphnies

adultes, de même âge, après élimination des œufs présents dans la poche incubatrice, afin

d’éviter un mélange illisible de différents stades de vie. Deux à huit daphnies entières sont

nécessaires pour fournir la quantité d’ADN requise par échantillon. L’utilisation de plusieurs

individus au sein du même échantillon ne pose pas de problème, puisque les daphnies sont des

clones génétiquement identiques. La taille des daphnies est trop petite pour permettre une

séparation propre des différents tissus et types cellulaires, bien qu’ils puissent fortement

différer par leur profil épigénétique. Six analyses différentielles de la méthylation sont

menées à savoir entre chacun des deux débits de dose testés et le témoin, multiplié par les

trois générations (F0, F2 et F3). Trois analyses différentielles complémentaires sont réalisées

entre les témoins des différentes générations prises deux à deux, afin de déterminer quelles

DMC sont vraisemblablement le fruit d’une variation entre les générations chez les daphnies

non exposées plutôt qu’une réelle réponse aux rayonnements ionisants. Ces DMC

représentent la moitié des DMC détectées dans plusieurs générations, ce qui est à prendre en

compte dans les interprétations.

Parmi les 5,4 millions de CpG identifiés dans le génome des daphnies, plus de 98% ne

présentent aucune variation de leur niveau de méthylation. Si l’on raisonne à l’échelle du

génome entier, les résultats ne révèlent aucune variation significative de la méthylation de

l’ADN entre les traitements, avec une valeur moyenne de 0,85%, tout à fait en accord avec les

études antérieures sur D. magna et les invertébrés (Asselman et al., 2015, 2016 ;

Vandegehuchte et al., 2009). Notre acuité change dès lors que l’on se penche plus précisément
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sur ce qui se passe au niveau de chacun des 74 020 CpG, présentant une variation du niveau

de méthylation et inclus dans l’analyse différentielle. Alors que les effets sur la reproduction,

observés lors de l’irradiation gamma de la génération F0, sont absents dans la progéniture non

exposée (voir paragraphe 2.5.4), un nombre important de DMC (cytosines différentiellement

méthylées), de 209 à 413 selon les traitements, est observé dans toutes les générations

(Tableau 12). Ces DMC correspondent pour une petite majorité (50 à 59%) à de

l’hypométhylation – définie par un niveau de méthylation significativement plus faible que

celui observé au même CpG chez le témoin. Leur abondance semble indépendante du débit de

dose absorbé. Une petite fraction des DMC est commune aux différents débits de dose et est

représentée pour 68 à 86% à des hypométhylations. Les DMR (régions de 50bp comprenant

au moins trois DMC) sont détectées en très faible nombre, de 4 à 9 selon les traitements, ce

qui est à rapprocher de la rareté des DMC dans le génome (moins de 2% des CpG). Pour

autant, les DMC hypo- et hyperméthylées ne se distribuent pas au hasard : elles sont 20 fois

plus abondantes dans les introns (parties codantes des gènes) que dans les autres régions

génomiques (Figure 29), ce qui laisse pressentir un rôle fonctionnel essentiel.

Certaines des DMC sont communes à plusieurs générations et leur nombre est beaucoup

plus élevé que ce qu’on pourrait attendre d’une distribution aléatoire et s’étend à la génération

F3 non exposée (Figure 30). Cela signifie que les chances d’observer une modification de

méthylation dans la progéniture sont beaucoup plus élevées dès lors que la variation a été

observée chez le parent. En outre, une comparaison des niveaux de méthylation des DMC

montre que ceux-ci sont similaires entre les générations (Figure 31). L’explication la plus

simple à ces observations est que les DMC sont transmises d’une génération à la suivante, via

la lignée germinale. Le fait que la génération F0 partage moins de DMC avec les autres

générations peut être expliquée en supposant qu’une fraction significative des DMC induites

lors de l’irradiation au cours du cycle de vie, se situe dans le génome des cellules somatiques

et n’est pas transmise à la progéniture.

Tableau 12. Nombre total de DMC détectées, à chaque débit de dose et en commun entre les débits de dose,

en fonction des générations. Proportions des DMC hypo- et hyper-méthylées.

Nombre total
de DMC

Proportion
hypométhylée

Proportion
hyperméthylée

Génération F0

6,5 µGy h−1 209 58% 42%

41,3 mGy h−1 243 47% 53%

en commun 50 86% 14%

Génération F2

6,5 µGy h−1 392 59% 41%

41,3 mGy h−1 413 56% 44%

en commun 86 78% 22%

Génération F3

6,5 µGy h−1 330 50% 50%

41,3 mGy h−1 329 53% 47%

en commun 74 68% 32%
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Figure 29. Proportion de DMC hypo-
et hyper-méthylées (par rapport au
nombre total de site CpG) en fonction
du débit de dose, de la génération et
de la région génomique considérée.

Figure 30. Diagramme de Venn
montrant le nombre de DMC
détectées dans une, deux ou
générations, en fonction du débit de
dose (Trijau et al., 2018)

Figure 31. Variations des niveaux de méthylation des DMC au cours des générations au travers de
quelques exemples sélectionnés (parmi les DMC communes aux générations F2 et F3). Les étoiles
signalent la génération et le débit de dose dans lesquels les DMC sont détectées. Identité des gènes
concernés : f) Dapma7bEVm007421t1 ; g,h) Dapma7bEVm008419t1 ; i) Dapma7bEVm004647t1 ; j)
Dapma7bEVm637841t1 ; k) Dapma7bEVm005882t1. Les lettres grises indiquent que les DMC varient
significativement au cours des générations entre échantillons témoins.
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L’analyse fonctionnelle, enfin, révèle que les DMC concernent des familles de gènes

remplissant des fonctions cellulaires importantes. Parmi les catégories de gènes impliqués

(Figure 32), les « KOG » T, O, K, A, Z et J, ont précédemment été identifiées dans la réponse

cellulaire au rayonnement ionisant (Sakamoto-Hojo et al., 2003). A contrario, d’autres

catégories identifiées pour leur rôle lors de la réponse au rayonnement ionisant, à savoir les

« KOG » L et D associées à la réplication et à la réparation (Li et al., 2001 ; Maier et al.,

2016), ne font pas partie des catégories les plus représentées dans notre étude. Certains des

gènes identifiés ont, de même, un rôle déjà connu lors de réponse in vitro ou in vivo au

rayonnement ionisant (Lee et al., 2001 ; Zhou et Rigaud, 2001 ; Zhang et al., 2010 ; Landis et

al., 2012 ; Bakshi et al., 2013) – par exemple ceux comportant des DMC communes aux

débits de dose en génération F0 ou aux générations F2 et F3 :

- Dapma7bEVm007629t1 codant pour une « X box-binding protein » ;

- Dapma7bEVm003591t1 codant pour une sous-unité de l’Anaphase-promoting complex ;

- Dapma7bEVm004770t1 codant pour la protéine ribosomale « L28 » ;

- Dapma7bEVm636207t1 codant pour la protéine « heat-shock Hsp70 » (gène).

3.3. CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES

3.3.1. Dommages ADN et effets macroscopiques

L’étude des processus moléculaires est des plus intéressantes pour comprendre la nature

des mécanismes en jeu lors de l’induction de la toxicité. Pour autant, établir le lien entre des

marqueurs moléculaires et leurs conséquences sur l’organisme demeure un défi – en cause, la

O Modifications des protéines
T Transduction du signal
U Transport intracellulaire

et sécrétion
Z Cytosquelette
A Modifications des ARN
J Traduction
K Transcription
G Métabolisme et transport

des glucides
R Fonction prédite seulement
S Fonction inconnue

Figure 32. Distribution des gènes comportant une ou plusieurs DMC selon la catégorie fonctionnelle
(KOG), en fonction du débit de dose et de la génération. Seules les dix catégories les plus représentées
sont reportées, incluant celle des gènes auxquels aucune fonction connue n’a pu être attribuée.
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réponse de la plupart des biomarqueurs à des niveaux d’exposition où aucun effet

macroscopique n’est observé – du moins sur une génération – ce qui remet leur pertinence en

question (Forbes et al., 2006). L’originalité du travail réalisé dans les études de Plaire et al.

(2013) et Parisot et al. (2015) est d’appréhender les réponses moléculaires par une approche

dynamique dont l’objet est d’en décrire les variations au cours du temps et au fil des

générations. Les résultats des analyses RAPD–qPCR quantitative mettent ainsi en lumière une

accumulation et une transmission des dommages à l’ADN lors des expositions à l’U appauvri

(continue et post-éclosion) et aux rayonnements gamma (continue). De plus, dans tous ces

cas, les tendances sont très similaires entre les altérations moléculaires et l’intensité de la

toxicité mesurée à l’échelle macroscopique, ce qu’on pourrait synthétiser simplement dans le

Tableau 13. En d’autres termes, on confirme l’hypothèse qu’il existe d’une augmentation des

dommages à l’ADN et que celle-ci accompagne l’aggravation des effets au fil des générations

ou entre les scénarios d’exposition. L’exposition du stade embryonnaire entraine plus de

dommages moléculaires et des effets plus sévères au niveau de l’organisme. Quand les

altérations à l’ADN décroissent (lors de l’exposition embryonnaire à l’U appauvri ou entre les

générations F0 et F1 exposées aux rayonnements gamma), l’intensité des effets cesse de

croitre (U appauvri) ou décroît également (rayonnements gamma). En conclusion, qu’elles

soient liées les unes aux autres par une relation de cause à effet ou qu’elles répondent

simultanément à une cause commune encore non élucidée, les altérations moléculaires et

l’intensité des effets toxiques suivent étroitement les mêmes tendances dans nos études, ce qui

fait des mesures RAPD–qPCR un bon biomarqueur d’effet, à condition toutefois qu’une

approche dynamique soit mise en œuvre, puisque ce sont les variations au cours du temps (en

particulier à l’échelle de plusieurs générations) qui mettent cette corrélation en lumière.

3.3.2. Mécanismes de compensation

Les résultats des analyses moléculaires laissent pressentir l’induction de processus de

compensation. Ceux-ci permettraient, durant l’exposition embryonnaire à l’U appauvri, la

réduction des altérations moléculaires et un certain degré de récupération à l’échelle de

l’organisme lors du retour en milieu non contaminé. Ils interviendraient également durant

l’exposition aux rayonnements gamma pour expliquer des altérations à l’ADN et des effets

Tableau 13. Synthèse des tendances observées dans la sévérité des effets macroscopiques (survie, croissance

et reproduction) et le niveau des altérations moléculaires (mesurées par RAPD–qPCR : « n.d. » quand les

effets n’ont pas été mesurés ; « – » quand les altérations à l’ADN ne sont plus significatives aux niveaux

d’exposition testés)(d’après Plaire et al., 2013 et Parisot et al., 2015).

Radionucléide Effets macroscopiques Altérations moléculaires
F0 F1 F2 F0 F1 F2

U appauvri – exposition continue ** *** **** ** *** ****

U appauvri – exposition post-éclosion * ** n.d. * ** ***

U appauvri – exposition embryonnaire * * n.d. * * –

Rayonnement gamma – exposition continue ** * *** ** * ***
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moins sévères dans la génération F1 que dans la génération F0. Dans tous les cas, les

observations suggèrent de nombreuses hypothèses quant à la nature des processus entrainant

une plus grande résistance à la toxicité, chacune présentant ses propres conséquences sur le

budget énergétique, l’histoire de vie et la valeur adaptative d’un organisme. On peut ainsi

envisager la mise en place de mécanismes de protection (évitant l’induction des dommages),

de mécanismes de réparation (permettant que les altérations de l’ADN soient réparées plus

efficacement) ou encore de mécanismes d’élimination (suppression des cellules les plus

endommagées). Le lien entre différents mécanismes moléculaires et cellulaires gagnerait à

être abordé selon la même approche dynamique, visant à préciser les cinétiques d’induction,

les seuils à partir desquels se déclenchent les réponses aux différentes échelles et leur degré de

rémanence après la fin de l’exposition. Les diverses hypothèses pourraient être testées à l’aide

d’analyses complémentaires dont je liste ici quelques possibilités :

- mesures du stress oxydatif au travers d’une quantification des ROS ou de l’activité des

enzymes antioxydantes telles que la glutathionine-S-transférase (GST), la glutathionine

réductase (GR), la catalase (CAT) ou encore la supéroxyde dismutase (SOD) (Xie et al.,

2006 ; Kim et al., 2009, 2010b ; Gómez-Oliván et al., 2014), permettant à la fois de préciser

l’origine des dommages moléculaires et de déterminer si des mécanismes de défenses

cellulaires sont initiés ;

- mesures des taux de mutation de l’ADN, en particulier au niveau de l’ADN mitochondrial

que l’on sait dénué de mécanismes de réparation (Xu et al., 2012 ; Schaack et al., 2013) ;

- mesures de l’expression de gènes codants pour certaines histones, comme γ–H2AX qui est

spécialisée dans la réparation des cassures double-brin, ou des protéines chaperonnes comme

HSP70, la plus petite des protéines de choc thermique (Hunt et al., 2013), dont Trijau et al.

(2018) rapporte la méthylation lors d’une irradiation gamma ;

- quantification du vieillissement cellulaire et de l’apoptose, par imagerie ou via l’expression

de certains gènes comme egl-1 chez le nématode C. elegans ou Caspase-3 chez la daphnie D.

pulex (Tong et al., 2017).

3.3.3. Conséquences des modifications épigénétiques

L’étude Trijau et al. (2018) met pour la première fois en évidence, grâce à la daphnie, la

transmission transgénérationnelle de modifications radio-induites de la méthylation de

l’ADN. La reproduction clonale de D. magna, qui assure la plus faible diversité génétique

entre les individus et entre les générations, est certainement en cause dans ce succès. Il serait

intéressant de confirmer l’existence de modifications transgénérationnelles similaires dans le

cas de la reproduction sexuée, chez un clone de D. magna produisant plus facilement des

générations sexuées (Xbin-3 par exemple) que le clone A utilisé ici, ou chez une espèce à

reproduction exclusivement sexuée.

Si des modifications de la méthylation sont transmises aux générations non exposées, le

lien entre ces modifications et des conséquences phénotypiques n’ont pas pu être établies dans

notre étude. Un tel lien est pourtant crucial pour conforter l’utilisation de données

d’épigénétique dans le cadre de l’évaluation du risque écologique. Celui-ci pourrait être

précisé en examinant les conséquences des modifications de la méthylation sur l’expression
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des gènes en quantifiant, par exemple, le niveau de transcription par séquençage d’ARN

(RNA-seq) – méthode récemment adaptée à D. magna (Orsini et al., (2017). Le rôle de la

méthylation de l’ADN chez D. magna demande d’être éclairci plus avant – elle pourrait

intervenir dans l’épissage alternatif lors de la transcription (Asselman et al., 2017). D’autres

mécanismes épigénétiques pourraient également être explorés chez la daphnie, parmi lesquels

la modification des histones (Robichaud et al., 2012). Les radiations ionisantes sont, par

exemple, connues pour induire une phosphorylation de l’histone H2AX – la plus étudiée chez

les vertébrés (Hunt et al., 2013). Certains auteurs suggèrent une implication de la modification

des histones dans l’hérédité épigénétique transgénérationnelle chez les invertébrés (Heard et

Martienssen, 2014).

La méthylation radio-induite de l’ADN et sa transmission aux générations non exposées

gagneraient à être examinées au cours d’une plus longue exposition (sur quatre générations

par exemple), afin d’accumuler un nombre plus important de modifications et d’espérer une

réponse plus marquée à l’échelle des organismes. L’exposition conjointe aux radiations

ionisantes et à d’autres contraintes environnementales (différents niveaux de nourriture par

exemple) permettrait d’explorer les conséquences des modifications épigénétiques radio-

induites dans des conditions plus représentatives des écosystèmes naturels. En particulier, ces

modifications pourraient interférer dans la réponse des daphnies au stress environnemental,

qui est régulée dans certains cas, par des mécanismes épigénétiques – comme l’adaptation

morphologique à la présence de prédateurs (Harris et al., 2012).
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4.1. BUDGET ENERGETIQUE DYNAMIQUE

4.1.1. Pourquoi le Budget Energétique Dynamique ?

La nécessité de lier les effets observés aux différentes échelles d’organisation biologique à

l’aide d’une approche mécaniste a été identifiée comme l’un des thèmes prioritaires de la

recherche en radioécologie et toxicologie nucléaire (Hinton et al., 2013). L’Alliance

Européenne en Radioécologie (www.er-alliance.org) a proposé dans son agenda stratégique

de recherche que des modèles basés sur la théorie du Budget Energétique Dynamique (DEB)

(Kooijman, 2010) soient appliqués afin de comprendre quels sont les modes d’action

métaboliques impliqués par la radiotoxicité.

De manière générale, un budget énergétique décrit de façon formalisée, comment un

organisme acquiert son énergie à partir de la nourriture et l’alloue à la réalisation de ses

fonctions métaboliques majeures, à savoir la survie, la croissance et la reproduction, qui sont

des processus critiques pour la dynamique de population (Nisbet et al., 2000 ; Jager et

Zimmer, 2012). La théorie DEB, qui est utilisée pour décrire le fonctionnement métaboliques

de plus d’un millier d’espèces, fournit un cadre conceptuel pour interpréter de façon

mécaniste, les effets des contaminants chimiques sur les fonctions vitales des organismes. Les

modèles DEBtox (modèles DEB appliqués à la toxicologie) reposent sur l’hypothèse que la

toxicité s’opère en venant perturber différents processus physiologiques tels que (i)

l’assimilation, (ii) la maintenance, (iii) la maturation et la croissance somatique, (iv) la

production des œufs et leur viabilité. Suivant le principe de la conservation de la masse et de

l’énergie, tout coût métabolique additionnel induit sur un processus du budget énergétique

entraine des répercussions sur les autres processus, au détriment de la survie, de la croissance

et la reproduction. Cette capacité à intégrer le fonctionnement de l’organisme comme un tout

permet de dériver des paramètres écotoxicologiques qui sont communs à l’ensemble des effets

macroscopiques mesurés (survie, taille et reproduction). En tant que modèles toxico-

cinétiques/toxico-dynamiques (TKTD), les modèles DEBtox décrivent les variations du stress

toxique au cours du temps en fonction du niveau et de la durée de l’exposition. Leurs

prédictions peuvent donc être étendues à un grand nombre de situations d’exposition non

testées. Ces propriétés les distinguent des relations statistiques empiriques de type « courbe

dose-réponse » (DRC) dont la validité des prédictions (les NOEC et ECx, concentration sans

effet et concentration effective entrainant x% d’effet, communément utilisées en

écotoxicologie) se limite strictement au critère d’effet examiné et dans les conditions

expérimentales et à la durée d’exposition testées (Kooijman et Bedaux, 1996 ; Jager et al.,

2006 ; Jager, 2011). Au sein du modèle DEB, enfin, les sources de stress peuvent interagir

entre elles, qu’elles soient d’origine naturelle (comme la température et la disponibilité de la

ressource nutritive et tout autre facteur environnemental forçant) ou anthropogénique (comme

la présence d’autres polluants chimiques ou radioactifs), ce qui fait de l’approche un outil

puissant dans le contexte des multi-pollutions (Jager et al., 2010).

L’analyse de la toxicité à l’aide de théorie DEB est cruciale pour prédire les conséquences

démographiques des réponses mises en évidence aux niveaux moléculaires, cellulaires et

macroscopiques. Les simulations issus des modèles sont, en effet, de nature à alimenter des
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modèles démographiques, de type matriciel ou individu-centrés, permettant une évaluation

robuste du risque écologique associé aux radionucléides à l’échelle de la population (Billoir et

al., 2007 ; Martin et al., 2013).

4.1.2. Concepts fondamentaux

Dans la littérature, les modèles de budget énergétique publiés peuvent être classés, pour le

plus grand nombre, dans deux catégories qui diffèrent principalement par les hypothèses

concernant l’allocation à la reproduction (Lika et Nisbet, 2000). Dans la première catégorie,

celle des modèles de production nette, la maintenance de l’organisme, qui est critique pour la

survie, est directement soustraite de l’acquisition d’énergie. Ainsi, la croissance et la

reproduction sont prédites à partir de la différence entre l’assimilation et la respiration

(Noonburg et al., 1998 ; Lika et Nisbet, 2000). Dans la deuxième catégorie, celle des modèles

d’assimilation nette auquel appartient la théorie DEB, l’énergie consommée dans la

respiration reflète les dépenses associées à la réalisation de toutes les fonctions biologiques, y

compris de la croissance et de la reproduction. En conséquence, la croissance et la respiration

sont prédites de la seule assimilation.

La théorie DEB repose sur l’hypothèse que la biomasse d’un organisme est partitionnée

sous forme de réserve d’énergie – il ne s’agit pas ici des réserves graisseuses saisonnières – et

de structure, qui peuvent être uniques ou multiples. La réserve permet à l’organisme de

fonctionner indépendamment des fluctuations environnementales et d’assurer à l’organisme

un approvisionnement continu en composés essentiels pour le métabolisme. Quelle que soit

l’espèce considérée, le nombre d’éléments chimiques composant la biomasse est trop grand

pour qu’un modèle mathématique n’en détaille la totalité. Le modèle DEB a recours à une

simplification pour rendre la modélisation possible. Premièrement, seuls les éléments les plus

abondants sont pris en compte en considérant que les autres ne jouent pas un rôle crucial.

Deuxièmement, des pools d’élément sont définis dont on considère que la composition ne

change pas, selon le principe de l’homéostasie, processus de régulation par lequel l’organisme

maintient sa composition dans des limites des valeurs dites normales malgré les fluctuations

environnementales.

La forme des organismes joue un rôle important dans les modèles DEB, en déterminant le

rapport entre deux grandeurs clés : leur surface ܵ et leur volume ܸ, dont dépendent les

processus tels que l’assimilation de la nourriture et les coûts métaboliques de maintenance. Il

est donc crucial de considérer les changements de forme qu’un organisme est amené à revêtir

au cours de son cycle de vie, à mesure que sa taille ܮ augmente. Différents cas de figure sont

proposés pour décrire l’ensemble des situations possibles. Dans le cas de Daphnia par

exemple, la théorie DEB parle d’organisme « isomorphe » car la croissance est identique dans

les trois directions. La forme des organismes reste alors inchangée, avec ܵ proportionnelle à

ܸଶ/ଷ.

Le modèle DEB standard décrit comment le métabolisme est modulé au cours du cycle de

vie, en considérant que les flux d’énergie au sein d’un organisme sont dépendants du stade de
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vie atteint. Trois stades de vie majeurs, caractérisés par divers changements métaboliques

marquants, sont ainsi pris en compte :

- le stade embryonnaire, avant la naissance, est caractérisé par l’absence de nutrition,

l’ensemble des besoins énergétiques étant couverts par les réserves de l’embryon héritées de

la mère.

- le stade juvénile, qui se distingue de la phase embryonnaire par la nutrition (qui débute au

moment de la naissance pour couvrir les besoins énergétiques) et par la maturation (définie

comme l’accroissement de la maturité jusqu’à l’atteinte du niveau nécessaire à la puberté).

- le stade adulte, après la puberté, est caractérisé par l’arrêt de la maturation (la maturité

maximale étant atteinte) et par la production de la progéniture.

4.1.3. Modèle DEB standard

Le modèle DEB standard (Kooijman, 2010) quantifie, sur la base de principes physico-

chimiques et biologiques simples, le flux d’énergie et les interactions entre les processus clés

incluant la nutrition, la maintenance, la croissance, la maturation et la reproduction (Figure

33). Le modèle fournit des équations différentielles qui décrivent la dynamique de la réserve

d’énergie et de son allocation à la croissance et à la production de la progéniture.

Les taux métaboliques sont dépendants de l’environnement de l’organisme, et en

particulier des variations de température. Le modèle DEB standard est basé sur une

température de référence ܶ de 20°C (293 K). Un facteur de correction (ܶ)ܥ est appliqué au

flux d’énergie assimilée, au flux d’énergie mobilisée, aux flux d’énergie allouée à la

maintenance somatique et à la maintenance de la maturité, lorsque la température ambiante

s’écarte de la valeur de ܶ (Nisbet et al., 2012). Ce facteur de correction est donné par :

(ܶ)ܥ = ݁
(
்ಲ
்ೝ

ି
்ಲ
்

)
(Equation 2)

où ܶ est la température d’Arrhenius et ܶ la température ambiante (en K).

Figure 33. Diagramme conceptuel
des flux métaboliques à l’échelle de
l’organisme défini par la théorie DEB
(Kooijman, 2010). Le cercle « b »
symbolise la naissance (birth) et le
début de la nutrition ; le cercle « p »
symbolise la puberté, la fin de la
maturation des juvéniles et le début
de la reproduction des adultes.
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Dans le modèle DEB standard (Kooijman, 2010), l’énergie est acquise via la nutrition. La

manière dont l’ingestion répond aux variations de quantité de la nourriture disponible ܺ est

quantifiée au travers de la réponse fonctionnelle ݂ (variant de 0 en l’absence d’assimilation à

1 lorsque l’organisme est nourri à satiété). Les variations théoriques de ݂ avec la quantité de

la nourriture disponible ܺ peuvent, par exemple, être décrites chez un organisme filtreur à

l’aide d’une fonction de Holling de type II (Holling, 1965). Cette réponse fonctionnelle (݂ܺ)

se caractérise par un plateau de satiété lorsque la saturation des organismes en nourriture est

atteinte.

(݂ܺ) =
ܺ

ܺ + ܭ
(Equation 3)

où ܭ est la constante de demi-saturation (la quantité de nourriture disponible pour laquelle la

réponse ingestive vaut la moitié de son maximum, soit 0,5).

Le taux d’ingestion de la nourriture est proportionnel à la réponse ingestive (݂ܺ) et à la

surface ܵ de l’organisme – et donc au carré de sa taille .ଶܮ Plus l’organisme est grand, plus

une grande quantité de nourriture peut donc être ingérée. Le flux de nourriture ingérée n’est

qu’en partie assimilé par l’organisme, la partie non assimilée formant les fèces (Figure 33).

Après assimilation, l’énergie est stockée dans la réserve ܧ et peut être ensuite mobilisée pour

assurer les différentes fonctions. Cette réserve ܧ est une mémoire métabolique qui ne requiert

pas de maintenance et permet aux organismes d’annuler ou de limiter les effets des

fluctuations environnementales. Toute variation de disponibilité de la nourriture entraine un

changement du taux d’assimilation et de la densité de la réserve. La densité de la réserve joue

un rôle central dans le comportement métabolique d’un organisme.

Le flux d’énergie mobilisée est séparé en deux fractions, ߢ et (1 − (ߢ (avec 0 < >ߢ 1),

allouées respectivement au soma et à la reproduction :

- la fraction ߢ allouée au soma sert en tout premier lieu à la maintenance somatique. La

maintenance somatique, processus obligé et indispensable à la survie de l’organisme,

nécessite une quantité d’énergie dépendante du volume ܸ de la structure (et donc du cube de

la taille .(ଷܮ La partie restante est allouée à la croissance. La croissance, qui consiste à faire

grandir la structure de l’organisme, a lieu seulement si l’énergie n’a pas entièrement été

consommée par la maintenance somatique.

- la fraction (1 − (ߢ allouée à la reproduction sert, de la même manière, en priorité à la

maintenance de la maturité. La fraction qui n’a pas été consommée par la maintenance de la

maturité est allouée à la maturation lors du stade juvénile, puis à la production de la

progéniture lors du stade adulte, après que la maturité ait atteint le niveau nécessaire à la

puberté.

La théorie DEB postule que les organismes respectent la « loi Kappa ». Celle-ci stipule que

la valeur de ,ߢ caractéristique de chaque espèce biologique, est constante tout au long du cycle

de vie. Une violation de cette loi n’intervient qu’en cas de famine extrême modifiant

profondément le schéma métabolique de l’organisme. En cas de jeûne prolongé conduisant à

l’épuisement des réserves, l’énergie utilisée pour la reproduction peut ainsi être détournée

vers la maintenance somatique afin de privilégier en ultime recours la survie de l’organisme.
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4.1.4. Un DEB simplifié pour la toxicologie

Le modèle DEBtox est initialement développé par Kooijman et Metz (1984) et par

Kooijman et Bedaux (1996). Une formulation révisée est introduite par Billoir et al. (2008a)

et par Jager et Zimmer (2012). L’approche repose sur une version simplifiée du modèle DEB,

fondée sur trois hypothèses qui tiennent pour les tests écotoxicologiques standards (conditions

environnementales constantes, y compris la disponibilité de la nourriture) mais nécessitent

d’être gardées à l’esprit quand on applique le modèle à un nouveau cas de figure. Ces

hypothèses réduisent considérablement la complexité du modèle en limitant le nombre de

paramètres à 7.

- Premièrement, on considère que la maturité représente une fraction constante de la structure.

La maturité n’a, dès lors, plus besoin d’être suivie comme une variable d’état à part entière. Il

en découle que la puberté est atteinte à une taille fixe indépendante de la disponibilité de la

nourriture.

- Deuxièmement, on considère que le coût énergétique d’un œuf est toujours le même et que

la progéniture a une taille constante à la naissance, ce qui est contraire aux hypothèses du

DEB standard concernant les effets maternels, liés aux variations de ce coût. De surcroît,

l’hypothèse est contraire à nos résultats expérimentaux qui montrent que la masse par œuf

peut varier de 5 à 12,5 µg et la taille des néonates de 0,7 à 1 mm en fonction de la taille de

leur mère, et indirectement en fonction du niveau d’exposition quand la croissance des

daphnies est affectée (Alonzo et al., 2006, 2008a ; Massarin et al., 2010 ; Plaire et al., 2013 ;

Parisot et al., 2015). Cet écueil est contourné dans notre modèle en simulant la production

d’œufs en masse plutôt qu’en nombre.

- Troisièmement, on considère que la réserve est toujours à l’équilibre avec la quantité de

nourriture, ce qui est réaliste lorsque les conditions nutritionnelles sont constantes.

Sous les conditions énoncées, un système d’équations différentielles permettent de décrire

la croissance
ௗ

ௗ௧
et la reproduction ܴ̇( )݈ chez les individus non exposés :

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= −݂)ݎ̇ )݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Equation 4)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ݂ ݈ଶ൬

݃+ ݈

݃+ ݂
൰− ݈

ଷ൨ si ݈≥ ݈

L’ensemble des paramètres du modèle est défini dans le Tableau 14. Ces équations

délivrent des prédictions de croissance et de reproduction en conditions optimales constantes

(Figure 34). L’augmentation de la taille ܮ au cours du temps entraine l’élévation du coût de la

maintenance somatique (proportionnelle à (ଷܮ et, dans une moindre mesure, de l’assimilation

(proportionnelle à .(ଶܮ En conséquence, la croissance suit une loi de von Bertalanffy jusqu’à

la taille maximale ܮ) ) qui est atteinte lorsque toute la fraction ߢ de l’énergie mobilisée est

allouée pour assurer les coûts de maintenance somatique et qu’aucune énergie n’est plus

disponible pour permettre une croissance supplémentaire. La puberté est atteinte quand la
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Tableau 14. Paramètres et variables du modèle DEBtox.

Symbole Unité Interprétation

Paramètres
݃ – Ratio de l’investissement d’énergie
݂ – Réponse ingestive fonctionnelle
ܮ mm Taille maximale
ܮ mm Taille à la naissance
ܮ mm Taille à la puberté

݈ – ݈ = ܮ ⁄ܮ taille à la naissance normalisée par ܮ
݈ – ݈ = ܮ ⁄ܮ taille à la puberté normalisée par ܮ
ݎ̇ par jour Taux de croissance de von Bertalanffy

ܴ̇ Œufs par jour Taux de reproduction maximal (en nombre ou masse)

݇̇ par jour Taux d’accumulation du contaminant toxique

݇̇ par jour Taux d’élimination du contaminant toxique

݇̇ௗ par jour Taux d’accumulation du dommage

݇̇ par jour Taux de réparation du dommage

௪ܥ µg L−1 Concentration dans l’eau du contaminant toxique
ܥ µg L−1 Concentration sans effet (NEC)
ܾ µg−1 L Pente de la fonction de stress

Variables
ܮ mm Taille
݈ – ݈= ܮ ⁄ܮ taille normalisée par ܮ
ܴ̇( )݈ Œufs par jour Taux de reproduction jounarlier (en nombre ou masse)
ܥ µg L−1 Concentration interne du contaminant toxique
ܥ
∗ µg L−1 Concentration interne normalisée du contaminant toxique

ܦ µg L−1 Niveau du dommage
∗ܦ µg L−1 Niveau normalisé du dommage
ܥ)ݏ

∗) ou (∗ܦ)ݏ – Fonction de stress

taille dépasse ܮ (la taille à la puberté) et la fraction de l’énergie disponible pour la

reproduction est réallouée de la maturation à la production de la progéniture.

Figure 34. Courbes théoriques de la croissance et de la reproduction cumulée en conditions optimales,
avec Lb la taille à la naissance, Lp la taille à la puberté, Lm la taille maximale, rB le taux de croissance de von
Bertalanffy.
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4.1.5. Toxico-cinétique toxico-dynamique

L’une des principales forces de l’approche DEBtox est d’appréhender les effets des

contaminants toxiques comme des processus dynamiques. Pour décrire la variation de

l’intensité des effets au cours du temps, le modèle combine la cinétique d’internalisation du

contaminant dans les organismes et la dynamique des effets liés à cette internalisation à l’aide

d’un modèle extrêmement simple. Pour ce faire, un compartiment unique assorti d’une

cinétique de premier ordre est utilisé (Figure 35). Les vitesses d’accumulation et

d’élimination sont proportionnelles à la surface de l’organisme et, aux concentrations etܥ ௪ܥ
du contaminant dans l’eau et dans l’organisme, respectivement. L’équation différentielle

décrivant la concentration du contaminant dans l’organisme au cours du temps prend la

forme :

ܥ݀
ݐ݀

= ௪ܥ
݇̇
݈
− ܥ

݇̇
݈
− ܥ

3

݈

݈݀

ݐ݀
(Equation 5)

avec ݇̇ et ݇̇ les taux d’accumulation et d’élimination surface-spécifique et le terme
ଷ



ௗ

ௗ௧

correspondant à la dilution du contaminant internalisé via l’augmentation du volume lors de la

croissance. Kooijman et Bedaux (1996) propose de normaliser la valeur de la concentration

interne parܥ son facteur de bioconcentration afin de réduire le nombre de paramètres utilisés

dans le modèle. En posant :

ܥ
∗ =

݇̇

݇̇
ܥ (Equation 6)

où ܥ
∗ est la concentration interne normalisée, proportionnelle à la valeur – inconnue – de ,ܥ

la concentration du contaminant dans l’organisme, et tendant à l’équilibre vers la valeur de

௪ܥ , la concentration du contaminant dans l’eau. Cette transformation élimine le paramètre ݇̇,

Figure 35. Hypothèses toxico-
cinétique et toxico-dynamique
du modèle DEBtox (simplifié à
partir de Jager et Zimmer, 2013)
décrivant la variation de la
concentration du contaminant
dans l’organisme au cours du
temps et la manière dont un
paramètre du DEB répond (par
une augmentation ou une
réduction) à cette variation
(Kooijman et Bedaux, 1996 ;
Jager et Zimmer, 2012).
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la cinétique du contaminant dans l’organisme étant décrite de façon simplifiée par l’équation

différentielle suivante :

ܥ݀
∗

ݐ݀
= ௪ܥ

݇̇
݈
− ܥ

∗ ቆ
݇̇
݈

+
3

݈

݈݀

ݐ݀
ቇ (Equation 7)

La toxicité du contaminant affecte le budget énergétique, au niveau de l’acquisition ou de

l’allocation de l’énergie. L’intensité du stress toxique est donnée par la fonction de stress

ܥ)ݏ
∗ ) dépendante de la concentration interne normalisée ܥ

∗ (Kooijman et Bedaux, 1996) :

൞

ܥ)ݏ
∗ ) = 0 si ܥ

∗ < ܥ
(Equation 8)

ܥ)ݏ
∗ ) = ܥܾ)

∗ − (ܥ si ܥ
∗ ≥ ܥ

où ܥ représente la concentration sans effet (Jager et Zimmer, 2012), plus connue sous le

terme de « NEC » (Figure 35), au-delà de laquelle l’intensité du stress augmente de façon

linéaire avec ܥ
∗. Dans certaines situations, toutefois, l’intensité du stress toxique peut aussi

bien être corrélée à la concentration externe ௪ܥ (Massarin et al., 2011), quand la cinétique

d’internalisation est beaucoup trop rapide pour être estimée par les données acquises ou

lorsque le stress est causé par la présence du contaminant à la surface de l’organisme.

4.1.6. Modes d’action métaboliques

La façon dont le stress toxique agit sur le budget énergétique est décrite au travers du mode

d’action métabolique (Figure 36). Cinq modes d’action standards sont initialement proposés

pour interpréter les effets sur la reproduction (Kooijman et Bedaux, 1996). Plusieurs autres

sont ajoutés dans la dernière version de la théorie DEB (Kooijman, 2010). Chacun de ces

modes d’action s’accompagne d’un système d’équations différentielles qui lui est spécifique

(Kooijman et Bedaux, 1996 ; Billoir et al., 2008a). Les trois premiers modes d’action sont dits

indirects, parce qu’ils supposent que la toxicité affecte un processus du budget énergétique

Figure 36. Insertion des modes d’action
métaboliques dans le modèle DEB (Jager et
Zimmer, 2012).
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avec des conséquences à la fois pour la croissance et la reproduction. Les deux autres modes

d’action standards sont dits directs, parce qu’ils supposent que la toxicité affecte un processus

du budget énergétique associé à l’intensité ou à la viabilité de la reproduction, sans

conséquence sur la croissance. Les cinq modes d’action standards correspondent à :

• la réduction de l’assimilation, appelée « modèle Assimilation » (Assimilation model),

agissant au travers du terme ൫1 − ܥ)ݏ
݅
∗)൯.

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ݎ̇

݂+ ݃

݂൫1− ܥ)ݏ
∗)൯+ ݃

( (݂1− ܥ)ݏ
∗)) − )݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Equation 9)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ቈ݂ (1− ܥ)ݏ

∗))݈ଶቆ
݃+ ݈

݃+ ݂൫1− ܥ)ݏ
∗)൯

ቇ− ݈
ଷ si ݈≥ ݈

• l’augmentation du coût de maintenance somatique et de la maturité, appelée « modèle

Maintenance » (Maintenance model), agissant au travers du terme ൫1 + ܥ)ݏ
݅
∗)൯.

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ൫݂ݎ̇ − (݈1 + ܥ)ݏ

∗))൯ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Equation 10)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇ (1 + ܥ)ݏ

∗))

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ݈ଶቆ

݃(1 + ܥ)ݏ
∗))ିଵ + ݈

݃+ ݂
ቇ− ݈

ଷ si ݈≥ ݈

• l’augmentation du coût de croissance et de maturation, appelée « modèle Croissance »

(Growth model), agissant au travers du terme ൫1 + ܥ)ݏ
݅
∗)൯.

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ݎ̇

݂+ ݃

݂+ ݃൫1 + ܥ)ݏ
∗)൯

(݂− )݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Equation 11)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ݈ଶቆ

݃(1 + ܥ)ݏ
∗)) + ݈

݃൫1 + ܥ)ݏ
∗)൯+ ݂

ቇ− ݈
ଷ si ݈≥ ݈

• l’augmentation du coût de production d’un œuf, appelée « modèle Coût » (Cost model),

agissant au travers du terme ൫1 + ܥ)ݏ
݅
∗)൯.

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= −݂)ݎ̇ )݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Equation 12)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ݂ ݈ଶ൬

݃+ ݈

݃+ ݂
൰− ݈

ଷ൨(1 + ܥ)ݏ
∗))ିଵ si ݈≥ ݈

• l’augmentation de la mortalité pendant l’ovogénèse, appelée « modèle Mortalité » (Hazard

model), agissant au travers du terme ݅ܥ)ݏ−)ݔ݁
∗)).
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⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= −݂)ݎ̇ )݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Equation 13)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ݂ ݈ଶ൬

݃+ ݈

݃+ ݂
൰− ݈

ଷ൨݁ ܥ)ݏ−)ݔ
∗)) si ݈≥ ݈

4.1.7. Estimation des paramètres

Les paramètres du modèle DEBtox sont estimés à partir des données expérimentales au

cours d’une démarche statistique appelée inférence. L’inférence consiste à trouver la valeur

des paramètres qui réduit autant que possible la différence entre les observations (Yobs) et la

valeur simulée par le modèle aux mêmes points (Ysim).

Pour ce faire, un grand nombre d’auteurs utilisent une approche dite fréquentiste, basée sur

le maximum de vraisemblance et, dans le cadre d’un modèle gaussien, sur la méthode des

moindres carrés (Kooijman et Bedaux, 1996 ; Péry et al., 2003 ; Jager et al., 2004 ; Billoir et

al., 2008a ; Massarin et al., 2011 ; Jager et Zimmer, 2012 ; Lecomte-Pradines et al., 2017).

Cette approche considère que chaque paramètre θ a une valeur unique (c’est-à-dire non 

aléatoire), inconnue mais fixe, alors que les données observées sont aléatoires. Aucune

distribution de probabilité n’est associée aux paramètres mêmes, seule étant considérée

P(Y|θ), la probabilité des observations connaissant la valeur du paramètre θ. L’intervalle de 

confiance du paramètre θ avec le niveau de confiance 1 − ߙ (le plus souvent 95%) est associé

au risque  que l’intervalle ne contienne pas la vraie valeur de θ. La valeur de ses (donc 5%) ߙ

bornes peut être estimée à l’aide d’une technique telle que le bootstrap. Certains auteurs ont

toutefois pointé les difficultés rencontrées lors de l’estimation des paramètres du modèle

DEBtox par l’approche fréquentiste, mettant en lumière les limitations liées à la complexité et

à la non-linéarité du modèle (Billoir et al., 2008a). Les problèmes statistiques rencontrés se

traduisent par des valeurs aberrantes pour certains paramètres estimés et une difficulté à

calculer des intervalles de confiance pour des paramètres fortement corrélés.

C’est dans ce contexte qu’a été proposée l’inférence bayésienne, comme alternative à

l’approche fréquentiste, pour l’estimation des paramètres du DEBtox (Billoir et al., 2008a,

2008b). L’approche donne la possibilité d’intégrer différents types d’observations sans

recours à une pondération (ce qui facilite l’analyse des données de croissance et de

reproduction dans l’approche DEBtox). L’inférence bayésienne considère que la valeur de

chaque paramètre (θ) est aléatoire et suit une distribution de probabilité conditionnelle aux 

données observées, P(θ|Y), aussi appelée distribution a posteriori du paramètre. En

simplifiant considérablement, le théorème de Bayes nous dit que cette distribution a

posteriori est proportionnelle au produit de la vraisemblance des données P(Y|θ) et de la 

distribution des paramètres P(θ) – la distribution des données P(Y) étant indépendante de θ. 

L’inférence bayésienne part donc du principe que tout expérimentateur possède des

connaissances a priori sur le système étudié (sous la forme de lois de distribution de

probabilité a priori P(θ) des paramètres du modèle) et que ces connaissances peuvent être 

révisées à la lumière des données acquises par l’expérimentation. Ainsi, là où l’inférence
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fréquentiste n’a recours qu’aux observations, l’inférence bayésienne utilise également toutes

formes de connaissances a priori – connaissances générales, issues de raisonnement

biologique ou d’études antérieures – ce qui peut faciliter l’estimation lorsque les données

expérimentales sont peu nombreuses. L’approche bayésienne est communément mise à profit

dans les domaines de l’écologie et l’écotoxicologie (Ludwig, 1996 ; Ellison, 2004 ; Link et

Barker, 2009 ; Johnson et al., 2013). La distribution a posteriori des paramètres permet, de

façon très immédiate, de construire leur intervalle de crédibilité. L’intervalle de crédibilité

d’un paramètre, par exemple au niveau de 95 %, signifie que la valeur de ce paramètre a 95%

de chances de se trouver dans l’intervalle – une interprétation qui est souvent donnée à tort

pour l’intervalle de confiance de l’approche fréquentiste.

4.1.8. Applications du modèle DEBtox

Depuis ses premiers développements (Kooijman et Bedaux, 1996), le modèle DEBtox a été

appliqué dans un nombre croissant d’études en écotoxicologie pour analyser les effets de

divers contaminants environnementaux, tels que les métaux lourds, les pesticides, ou les

nanoparticules, au sein de divers groupes taxonomiques, en grande majorité des invertébrés –

crustacées des annélides, des mollusques ou des nématodes – mais aussi des poissons et du

phytoplancton (Kooijman et al., 1996 ; Klok et al., 1997 ; Arzul et al., 2006 ; Pieters et al.,

2006 ; Jager et al., 2007 ; Péry et al., 2008 ; Miller et al., 2010, 2017 ; Billoir et al., 2011 ;

Augustine et al., 2012 ; Holden et al., 2013 ; Barsi et al., 2014). L’enjeu, le plus souvent, est

d’identifier les modes d’action métaboliques sous-jacents pour mieux comprendre l’apparition

des effets à l’échelle de l’organisme. Le modèle DEBtox est également appliqué à l’analyse

des effets sous différents scénarios de contamination, notamment des expositions pulsées

(Pieters et al., 2006) et des mélanges de contaminants (Baas et al., 2010 ; Jager et al., 2010),

ou en interaction avec différents stress environnementaux (Klok et al., 1997 ; Bontje et al.,

2009 ; Cedergreen et al., 2016 ; Goussen et al., 2016).

L’application du modèle DEBtox au cas des radionucléides commence avec l’U appauvri,

dont la toxicité est abordée d’abord chez D. magna (Massarin et al., 2011) puis chez le

poisson zèbre D. rerio et le nématode C. elegans (Augustine et al., 2012 ; Goussen et al.,

2015b) – lors de thèses encadrées par mes collègues du LECO. Le cas de l’irradiation gamma

(Cs-137) est traitée plus récemment, chez le nématode C. elegans lors du programme

européen STAR (Lecomte-Pradines et al., 2017). Avec D. magna, l’approche

multigénérationnelle développée pour l’U appauvri est généralisée aux autres radionucléides

testés (Cs-137 et Am-241) lors du programme européen STAR et du projet IRSN-CNRS

(NEEDS-Environnement) DEB-RAD. Au fil des études, mes travaux revêtent plusieurs

aspects des plus innovants :

- La plupart du temps, les échelles de temps auxquelles les analyses DEBtox sont conduites

reste celles des données issues de tests écotoxicologiques standards, ce qui les rend peu

pertinentes vis-à-vis de la réponse sur le long-terme des populations sur le terrain. Comme

nous l’avons vu, l’échelle multigénérationnelle, qui explore les effets sur des durées

supérieures à la longévité des organismes, est bien plus représentative de la situation réelle

des expositions, mais reste rarement pris en compte. Dans ce contexte, nous avons cherché à
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analyser les données acquises chez D. magna à l’aide de modèles DEBtox expliquant

comment la toxicité chimique ou radiologique de l’U appauvri et des rayonnements ionisants,

pouvait varier en sévérité d’une génération à l’autre.

- Le volet toxico-dynamique du modèle standard se base sur une fonction de stress simple

pour convertir la concentration de contaminant internalisé (en g / L ou mol / L) en unités de

stress chimique subi au niveau du budget énergétique. Lors des applications de l’approche

DEBtox aux données de radiotoxicité, nous avons dû modifier le modèle, afin d’adapter

spécialement la fonction de stress aux cas de l’irradiation gamma externe et de l’irradiation

alpha interne. Dans ce dernier cas, nous avons tenu compte de la cinétique d’internalisation de

l’Am-241 dissous, puisque tout émetteur alpha ne délivre une dose biologiquement efficace

qu’une fois internalisé par l’organisme.

- Enfin, dans la lignée des études suggérant de coupler l’approche DEBtox aux réponses des

biomarqueurs au niveau moléculaire – comme l’expression de certains gènes spécifiques chez

Caenorhabditis elegans (Swain et al., 2010 ; Wren et al., 2011) – nous avons calqué la

cinétique du stress subi par le budget énergétique sur celle des altérations de l’ADN mises en

évidence lors des expositions à l’U appauvri et aux rayonnements gamma (Plaire et al., 2013 ;

Parisot et al., 2015), et ce dans le but de préciser quel mode d’action métabolique sous-jacent

était impliqué.

Pour ne pas rompre le fil logique, ma présentation ne suit pas l’ordre chronologique et débute

par le cas de la radiotoxicité gamma chez le nématode C. elegans.

4.2. PREMIERE APPLICATION DU MODELE DEBTOX AU CAS DE LA

RADIOTOXICITE GAMMA

4.2.1. Contexte

Lors du programme européen STAR, une série de tests d’irradiation gamma chronique est

réalisée afin d’évaluer l’effet des rayonnements chez le nématode C. elegans (Lecomte-

Pradines et al., 2017). Le modèle expérimental C. elegans a été choisi pour deux raisons :

l’existence d’un modèle DEB spécifiquement formulé pour cet organisme (Jager et al., 2005 ;

Goussen et al., 2015b) ; l’intérêt commun pour l’espèce au LECO et chez nos collègues

norvégiens, ouvrant la possibilité de travaux en collaboration entre l’IRSN et l’Université

Norvégienne des Sciences de la Vie (NMBU) (avec les Dr. Deborah Oughton, Turid Hertel-

Aas et Claire Coutris). Tout comme chez la daphnie, la petite taille, la fécondité élevée et le

cycle de vie court de C. elegans en font un modèle particulièrement séduisant pour suivre les

effets des rayonnements au cours du temps, sur plusieurs critères simultanément – à savoir la

survie, la croissance et la reproduction, comme le requiert l’approche DEBtox. En tant que

décomposeurs, les nématodes jouent, en outre, un rôle clé dans l’écosystème terrestre et C.

elegans, qui n’est pas une espèce clé en soi, est un organisme standard pour évaluer la toxicité

pour la communauté du sol (Sochová et al., 2006 ; Hägerbäumer et al., 2015).

Le travail réalisé dans notre étude (Lecomte-Pradines et al., 2017) démontre

principalement qu’un modèle DEBtox peut être appliqué au cas des rayonnements ionisants

afin d’en améliorer la compréhension des mécanismes de toxicité. Pour ce faire, nous
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analysons les effets chroniques de l’irradiation gamma, mesurés sur la croissance et la

reproduction au cours d’un cycle de vie chez C. elegans, à l’aide d’un modèle DEBtox doté

d’une métrique de dose spécifiquement définie pour le cas de la radiotoxicité.

4.2.2. Une métrique pour le stress radiologique chronique dans les modèles DEBtox

Dans le cas des contaminants chimiques, le modèle DEBtox exprime classiquement

l’intensité du stress toxique comme une fonction de la concentration interne ܥ (voir

paragraphe 4.1.5). Dans le cas du rayonnement ionisant, toutefois, le modèle DEBtox requiert

qu’une métrique appropriée soit introduite pour mesurer le niveau d’exposition à l’origine du

stress radiologique. En radiobiologie, le débit de dose ܴܦ (en Gy par h), qui mesure la

quantité d’énergie déposée par kg de tissu par unité de temps, est la métrique standard de la

radiotoxicité chronique. Les études d’écotoxicité radiologique, telles que celles rassemblées

dans la base de données FREDERICA durant les programmes européens FASSET et ERICA

(Williams, 2004 ; Larsson, 2008), montrent, de façon tout à fait similaire, que l’intensité des

effets induits durant des expositions radiologiques prolongées peut être corrélée au débit de

dose .ܴܦ Des valeurs d’ܴܦܧଵ, débits de dose effectifs produisant 10 % d’effet, l’équivalent

des ଵܥܧ (concentrations effectives) pour les contaminants chimiques (voir paragraphe 2.6.2)

sont estimées pour différents critères chez des espèces variées à partir des données d’effets

des radiations chroniques (Garnier-Laplace et al., 2006). C’est ainsi que le débit de dose est

envisagé comme l’équivalent de la concentration interne du facteur de toxicité (en J par

volume corporel au lieu des moles) et utilisé comme métrique de dose dans un modèle

DEBtox appliqué à la radiotoxicité.

Pour ce faire, le stress toxique est directement relié au débit de dose ܴܦ à l’aide de la

fonction de stress ܴܦ)ݏ ) selon le système d’équations suivants :

൞

ܴܦ)ݏ ) = 0 si ܴܦ < ܴܦ
(Equation 14)

ܴܦ)ݏ ) = −ܴܦܾ) (ܴܦ si ܴܦ ≥ ܴܦ

où la radiotoxicité affecte le budget énergétique quand le débit de dose ܴܦ excède le débit de

dose sans effet ܴܦ et ܾ est la pente de l’intensité du stress, exprimée en mGy−1 h. Dans les

tests d’irradiation gamma, le débit de dose ܴܦ absorbé par les nématodes ne varie pas au

cours du temps, car la distance des unités expérimentales aux sources de radiation gamma est

constante. En conséquence, l’intensité du stress est considérée comme constante, aucune

équation toxico-cinétique n’étant nécessaire pour décrire les variations du débit de dose au

cours du temps.

4.2.3. Modèles DEBtox pour les nématodes

L’un des objectifs de l’étude est d’identifier, pour la première fois, le ou les modes

d’action métaboliques associés à la radiotoxicité. Notre objectif est atteint à l’aide de deux

modèles DEBtox simplifiés, à savoir : la version initiale formulée spécifiquement pour les

nématodes et sa récente révision (Jager et al., 2005 ; Goussen et al., 2015b). Les deux
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modèles DEBtox tiennent compte, à l’aide de modifications semi-mécanistiques ajoutées au

modèle standard (Tableaux 15 et 16), des spécificités observées dans les courbes de

croissance et de reproduction du nématode, dont la traduction mathématique diffère

légèrement entre les auteurs :

- La première spécificité réside dans la croissance réduite observées chez les stades précoces,

qui est imputée à une limitation nutritionnelle des individus les plus petits (Byerly et al.,

1976 ; Knight et al., 2002). Elle est prise en compte à l’aide d’une fonction ܵ de limitation de

l’ingestion, dépendante de la taille. Par rapport à Jager et al. (2005), Goussen et al. (2015b)

propose un paramètre supplémentaire, noté ߙ (mais que nous préférons rebaptiser ߙ –

l’indice ݂ étant ajouté pour éviter toute confusion avec le niveau de signification statistique

,(ߙ afin de rendre le modèle applicable dans une plus large gamme de conditions

nutritionnelles. Ainsi, des valeurs de ߙ inférieures à 1 permettent aux nématodes d’accéder à

une fraction ൫1 − ൯deߙ la nourriture quelle que soit leur taille et de croître même lorsque la

disponibilité de la nourriture est partiellement limitante.

- La seconde spécificité concerne l’arrêt de la reproduction observé au cours du cycle de vie.

Cet arrêt, associé au nombre fini de gamètes mâles, intervient lorsque la reproduction

cumulée ܴ, atteint un nombre maximal quantifié par le paramètre supplémentaire ܴ ௫. Il est

pris en compte à l’aide d’une fonction ோܵ de limitation de la reproduction. Goussen et al.

(2015b) propose d’utiliser un terme de la forme
ோ ೌೣିோ

ோ ೌೣ
pour mimer l’arrêt progressif de la

reproduction observé au voisinage de ܴ ௫ (Byerly et al., 1976 ; Muschiol et al., 2009) de

sorte à éviter la discontinuité induite par la fonction à seuil formulée par Jager et al. (2005).

Tableau 15. Paramètres supplémentaires du modèle DEBtox pour les nématodes

Symbole Unité Interprétation

ߙ – Coefficient de limitation de l’ingestion

ܮ mm
Taille à laquelle la limitation de l’ingestion vaut la moitié de
son maximum (1 2⁄ ou ߙ 2⁄ )

݈ – ݈ = ܮ ⁄ܮ taille ܮ normalisée par ܮ
ܴ ௫ Œufs Reproduction cumulée maximale au cours du cycle de vie

ଶ݇ – Ratio du stress sur ܴ ௫ par rapport au stress sur le DEB

Tableau 16. Fonctions additionnelles des modèles DEBtox pour les nématodes, à savoir ()ࢌࡿ la fonction de

limitation de l’ingestion et (ࡾ)ࡾࡿ la fonction de limitation de la reproduction.

Fonction Jager et al. (2005) Goussen et al. (2015b)

ܵ( )݈
ܵ( )݈ = 1 − ቆ1 +

݈
ଷ

ଷ݈ቇ

ିଵ

ܵ( )݈ = 1ߙ − ቆ1 +
݈
ଷ

ଷ݈ቇ

ିଵ

൩

ோܵ(ܴ)
ோܵ(ܴ) = 1 si ܴ < ܴ ௫(ܴܦ)

ோܵ(ܴ) = 0 si ܴ ≥ ܴ ௫(ܴܦ)
ோܵ(ܴ) =

ܴ ௫(ܴܦ) − ܴ

ܴ ௫(ܴܦ)
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Les deux versions du modèle DEBtox (Jager et al., 2005 et Goussen et al., 2015b) sont

ajustées aux données d’effet des radiations gamma chroniques pour chacun des cinq modes

d’action standards (voir paragraphe 4.1.6) (Kooijman et Bedaux, 1996 ; Jager et Zimmer,

2012). Les résultats sont ensuite comparés afin de voir si nos conclusions dépendent du

modèle choisi. A chaque fois, l’hypothèse que la toxicité affecte directement la gamétogénèse

mâle est prise en compte en réduisant la quantité maximale d’œufs produits ܴ ௫(ܴܦ) à

chaque débit de dose ܴܦ grâce à l’équation :

ܴ ௫(ܴܦ) =
ܴ ௫

1 + ଶ݇ ∙ (ܴܦ)ݏ
(Equation 15)

où ܴ ௫ est la reproduction cumulée maximale au cours du cycle de vie des témoins non

exposés et ଶ݇ correspond au ratio du stress sur ܴ ௫ par rapport au stress (ܴܦ)ݏ sur le budget

énergétique. Comme précédemment, on dispose de différents systèmes d’équations formulés

pour chaque mode d’action :

• Modèle témoin pour les nématodes non exposés

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ൫݂ݎ̇ ൫1 − −൯ݏ ൯݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Eq. 16)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ൫1 − ൯݈ݏ

ଶቆ
݃+ ݈

݃+ ݂൫1 − ൯ݏ
ቇ− ݈

ଷ∙ ோܵ(ܴ) si ݈≥ ݈

• Modèle “Assimilation”

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ݎ̇

݂൫1 − +൯ݏ ݃

݂൫1 − ൯(1ݏ − ((ܴܦ)ݏ + ݃
൫݂ ൫1− ൯(1ݏ − ((ܴܦ)ݏ − ൯݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Eq. 17)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ൫1 − ൯(1ݏ − ଶቆ݈((ܴܦ)ݏ

݃+ ݈

݃+ ݂൫1 − ൯(1ݏ − ((ܴܦ)ݏ
ቇ− ݈

ଷ∙ ோܵ(ܴ) si ݈≥ ݈

• Modèle “Maintenance”

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ݎ̇ ቀ݂ ൫1 − −൯ݏ (݈1 + ቁ((ܴܦ)ݏ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Eq. 18)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇ (1 + ((ܴܦ)ݏ

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ൫1 − ൯݈ݏ

ଶቆ
݃(1 + ଵି((ܴܦ)ݏ + ݈

݃+ ݂൫1 − ൯ݏ
ቇ− ݈

ଷ∙ ோܵ(ܴ) si ݈≥ ݈

• Modèle “Croissance”

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ݎ̇

݂൫1 − +൯ݏ ݃

݂൫1 − +൯ݏ ݃(1 + ((ܴܦ)ݏ
൫݂ ൫1− −൯ݏ ൯݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Eq. 19)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ൫1 − ൯݈ݏ

ଶቆ
݃(1 + ((ܴܦ)ݏ + ݈

݃(1 + ((ܴܦ)ݏ + ݂൫1 − ൯ݏ
ቇ− ݈

ଷ∙ ோܵ(ܴ) si ݈≥ ݈
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• Modèle “Coût”

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ൫݂ݎ̇ ൫1 − −൯ݏ ൯݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Eq. 20)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ൫1 − ൯݈ݏ

ଶቆ
݃+ ݈

݃+ ݂൫1 − ൯ݏ
ቇ− ݈

ଷ∙ (1 + 1−((ܴܦ)ݏ ∙ ோܵ(ܴ) si ݈≥ ݈

• Modèle “Mortalité”

⎩
⎪⎪
⎨

⎪⎪
⎧

݈݀

ݐ݀
= ൫݂ݎ̇ ൫1 − −൯ݏ ൯݈ avec (݈0) = ݈

ܴ̇( )݈ = 0 si ݈< ݈ (Eq. 21)

ܴ̇( )݈ =
ܴ̇

1 − ݈
ଷ ቈ݂ ൫1 − ൯݈ݏ

ଶቆ
݃+ ݈

݃+ ݂൫1 − ൯ݏ
ቇ− ݈

ଷ∙ ((ܴܦ)ݏ−)ݔ݁ ∙ ோܵ(ܴ) si ݈≥ ݈

4.2.4. Résultats

Les effets analysés chez les nématodes correspondent à des réductions significatives au

plus fort débit de dose testé (26,8 mGy h−1) de la taille à 3 jours et de la reproduction cumulée

sur la vie entière (Figure 37) (Lecomte-Pradines et al., 2017). De manière générale, le modèle

de Goussen et al. (2015b) parvient mieux à décrire les données que le modèle de Jager et al.

(2005), avec une différence d’au moins 8,5 entre les scores d’AIC, le Critère d’Information

Figure 37. Effets des rayonnements gamma
chroniques du

137
Cs externe observé chez

C. elegans, sur la taille aux jours 3 et 7 et sur la
reproduction cumulée au jour 10 (comparaison

au témoin non exposé par test T : p  0.05 ; **

p  0.01 ; *** p  0.001).
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d’Akaike correspondant à la vraisemblance pénalisée par le nombre de paramètres de chaque

modèle. La différence tient en partie à l’arrêt progressif de la reproduction introduite dans le

modèle de Goussen et al. (2015b) qui décrit mieux les données observées au voisinage de

ܴ ௫ (Figure 38).

La conclusion la plus marquante de l’étude, au-delà du succès de l’application de

l’approche DEBtox au cas des rayonnements ionisants, est que le mode d’action métabolique

le plus vraisemblable correspond à une augmentation du coût de croissance et de maturation,

avec une différence d’AIC d’au moins 75 par rapport aux autres modes d’action. Cet effet sur

le budget énergétique n’est toutefois pas suffisant pour expliquer la réduction de la

reproduction, qui doit être expliqué par un effet direct sur ܴ ௫. Ces modes d’action sont les

mêmes, que l’on utilise le modèle de Goussen et al. (2015b) ou de Jager et al. (2005). L’effet

sur ܴ ௫ suggère que la toxicité du rayonnement gamma affecte le stock de gamètes mâles, ce

qui est en accord avec l’observation d’une apoptose radio-induite dans les gonades de C.

elegans (Gartner et al., 2000 ; Craig et al., 2012 ; Guo et al., 2013 ; Buisset-Goussen al.,

2014).

Figure 38. Courbes de croissance et de reproduction prédites à l’aide de chaque version du modèle
DEBtox pour nématodes : A) Jager et al. (2005) et B) Goussen et al. (2015b), avec les modes d’action les
plus vraisemblables (délivrant la plus faible somme pondérée des carrés des écarts), à savoir quel que soit

le modèle considéré : un effet direct sur ܴ ௫ et une augmentation des coûts de croissance et de
maturation, tous deux corrélés au débit de dose. ‘+’ Données observées ; Lignes continues : prédictions
du modèle ; Lignes pointillées : intervalles de confiance à 95% (construits à l’aide de 5000 tirages
bootstrap).
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Les paramètres dits « physiologiques, qui gouvernent le comportement basal du modèle

DEB et dont on estime la valeur à partir des données issues des nématodes témoins, s’ajustent

à des valeurs légèrement différentes selon le modèle utilisé (Tableau 17). Cependant, la valeur

des paramètres toxicodynamiques, qui gouvernent la manière dont le modèle DEB répond à la

radiotoxicité, ne diffère pas significativement entre les modèles de Goussen et al. (2015b) et

de Jager et al. (2005). Ainsi, les conclusions de l’analyse DEBtox ne semblent pas dépendre

du choix du modèle. Le débit de dose ,ܴܦ au-dessus duquel le budget énergétique est affecté,

présente une valeur moyenne de 18,8 mGy h−1, une valeur qui pourrait différer si les effets

étaient analysés au-delà de la première génération exposée, à mesure que la radiotoxicité

augmente (Buisset-Goussen al., 2014). Avec une valeur de ଶ݇ supérieure à 1, le paramètre

ܴ ௫ apparait plus radiosensible que le coût de croissance et de maturation sur le budget

énergétique, ce qui est en accord avec l’idée, dans la littérature, que l’irradiation gamma

affecte principalement la reproduction – tout du moins dans la première génération exposée.

4.3. PREMIERE APPLICATION DU MODELE DEBTOX AU CAS DE L’U APPAUVRI

4.3.1. Un contexte d’exposition multigénérationnelle novateur

Même si, pour des raisons de logique, j’ai d’abord présenté l’application du modèle au cas

de la radiotoxicité gamma, c’est avec les daphnies exposées à l’U appauvri lors de la thèse de

Sandrine Massarin (2010) qu’est réalisée la première application du modèle DEBtox au cas

Tableau 17. Paramètres DEBtox estimés à partir des données de croissance et de reproduction des

nématodes témoins non exposés (paramètres dits « physiologiques », de ࢍ à ࡾ (࢞ࢇ et des nématodes

exposés aux différents débits de dose (paramètres toxico-dynamiques, de ࡾࡰ à ,( à l’aide des modèles de

Jager et al. (2005) et Goussen et al. (2015b). Seuls les modes d’action les plus vraisemblables (délivrant la

plus faible somme pondérée des carrés des écarts) sont considérés, à savoir quel que soit le modèle

considéré : un effet direct sur ࡾ ࢞ࢇ et une augmentation des coûts de croissance et de maturation, tous

deux corrélés au débit de dose. Intervalles de confiance à 95% entre crochets construits à l’aide de 5000

tirages bootstrap (Lecomte-Pradines et al., 2017).

Symbole Unité
Modèle DEBtox utilisé
Jager et al. (2005) Goussen et al. (2015b)

݃ – 10,7 [8,84 – 39,5] 8,25 [2,05 – 13,7]
ߙ – – 0,851 [0,807 – 0,871]

ܮ mm 1290 [1250 – 1334] 1290 [1250 – 1335]

݈ – 0,194 [0,185 – 0,205] 0,194 [0,185 – 0,205]

݈ – 0,262 [0,248 – 0,277] 0,335 [0,315 – 0,366]

݈ – 0,677 [0,665 – 0,733] 0,723 [0,701 – 0,751]

ݎ̇ par jour 0,753 [0,686 – 0,853] 0,981 [0,858 – 1,12]

ܴ̇ Œufs par jour 203 [188 – 232] 339 [312 – 439]

ܴ ௫ Œufs 260 [248 – 272] 260 [248 – 272]
ܴܦ mGy h−1 18,9 [12,2 – 20,9] 18,8 [11,3 – 21,8]
ܾ mGy−1 h 1,42 [0,519 – 2,24] 10−2 1,49 [0,521 – 2, 30] 10−2

ଶ݇ – 2,32 [1,31 – 4,85] 1,74 [0,932–4,63]
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d’un radionucléide. L’étude publiée a fait l’objet d’une collaboration avec les Dr. Alexandre

Péry et Rémy Beaudouin de l’INERIS (unité METO) représente, en outre, ma première

incursion dans le monde de la modélisation DEBtox (Massarin et al., 2011).

L’objectif est d’identifier le mode d’action associé à la toxicité de l’U appauvri en

analysant les données issues de Massarin et al. (2010). Au regard des effets observés sur la

croissance (voir paragraphe 2.4.3), seuls deux modes d’action vont être confrontés : une

réduction d’assimilation (dont on se doute qu’elle a un rôle à jouer, puisque nous l’avons

mesurée – voir paragraphe 2.4.4) et une augmentation des coûts de maintenance. L’hypothèse

d’une augmentation des coûts de croissance et de maturation, troisième mode d’action

standard affectant la croissance, est écartée car elle n’induit pas le type d’effet observé, à

savoir une réduction de la taille maximale atteinte par les daphnies exposées. Etant donnée la

nature de la toxicité en jeu, celle d’un métal radioactif majoritairement chimiotoxique,

l’application du modèle DEBtox au cas de l’U appauvri reste classique dans son concept : la

fonction de stress ne nécessite aucune transformation, avec une intensité corrélée à la

concentration interne (paragraphe 4.1.5). De plus, les courbes de croissance et de reproduction

des daphnies ne présentent pas de spécificité particulière qu’il serait nécessaire de prendre en

compte et les équations à utiliser sont celles du DEBtox standard (paragraphe 4.1.6). Le

véritable aspect novateur de l’étude réside dans le contexte d’exposition multigénérationnelle

et l’analyse de données de toxicité révélant une aggravation au fil des générations.

L’utilisation du DEBtox qui est faite dans ce contexte est la plus simple : on analyse les

courbes de croissance et de reproduction pour chaque génération considérée séparément et on

examine quelle(s) paramètre(s) varie(nt) entre les générations, suite à l’augmentation en

intensité des effets.

4.3.2. Résultats

Avec la fonction de stress corrélée à la concentration interne normalisée, les valeurs

estimées de ݇̇ (taux d’élimination de l’U appauvri dans les daphnies) sont celles d’une

cinétique d’internalisation très rapide (> 18 par jour) quel que soit le mode d’action considéré.

Elles reflètent l’atteinte quasi-immédiate de l’équilibre par ܥ
∗. En d’autres termes, la valeur

de ܥ
∗ ne varie pas au cours du temps et l’intensité du stress induit par l’U appauvri est

directement proportionnelle à la concentration ௪ܥ d’U appauvri dans le milieu. Sur ces

éléments, on tente de s’affranchir de l’équation toxico-cinétique pour faire l’économie du

paramètre ݇̇. A cette fin, on relie directement l’intensité du stress à la concentration externe :

൞

௪ܥ)ݏ ) = 0 si ௪ܥ < ܥ
(Equation 22)

௪ܥ)ݏ ) = ௪ܥܾ) − (ܥ si ௪ܥ ≥ ܥ

L’ajustement d’un modèle DEBtox aboutit aux mêmes valeurs de somme pondérée des

carrés des écarts, que la fonction de stress soit associée à la concentration interne ܥ
∗ ou à la

concentration externe ௪ܥ . Suite à ce résultat, le principe de parcimonie veut qu’on valide le

choix d’un modèle DEBtox sans équation toxico-cinétique. L’ajustement des différents
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modèles aux données montre que la réduction d’assimilation est le mode d’action qui délivre

la somme pondérée des carrés des écarts la plus faible (essentiellement par une meilleure

description des courbes de croissance) et semble donc être le plus vraisemblable (Massarin et

al., 2011). On en conclut qu’une réduction d’assimilation proportionnelle à la concentration

externe d’U appauvri est suffisante pour expliquer les effets induits sur la croissance et la

reproduction des daphnies (Figure 39). Ce résultat est en accord avec les données d’histologie

et de physiologie (qu’on n’a pas utilisées pour l’ajustement du modèle), mettant en évidence

des dommages à la surface de l’épithélium intestinal et une réduction du taux d’assimilation

du carbone chez les daphnies exposées à l’U appauvri (paragraphes 2.4.2 et 2.4.4) (Massarin

et al., 2010, 2011). Il l’est également avec les analyses DEBtox qui seront conduites plus tard

chez le poisson-zèbre D. rerio et le nématode C. elegans chez qui l’exposition à l’U appauvri

induit, de façon similaire, des réductions de l’assimilation (Augustine et al., 2012 ; Goussen et

al., 2015b).

Grâce à cette étude, des résultats d’analyses DEBtox peuvent être comparés entre des

générations successives (Tableau 18). Tout d’abord, on constate que les paramètres

physiologiques ,ܮ) ݈, ܮ , ሶݎ et ܴ̇ ), ceux qui gouvernent la croissance et la reproduction

Figure 39. Données observées de taille et de reproduction cumulée et courbes prédites aux quatre
concentrations d’U appauvri (0, 10, 25 et 75 µg L

−1
) pour chaque génération, avec le mode d’action le

plus vraisemblable (délivrant la plus faible somme pondérée des carrés des écarts), à savoir : une

réduction de l’assimilation, corrélé à la concentration externe ௪ܥ . Les intervalles de confiance à 95%
représentent l’incertitude de la moyenne (±1.96×ecart-type).
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Tableau 18. Paramètres DEBtox estimés pour chaque génération, à partir des données de croissance et de

reproduction des daphnies témoins non exposées (paramètres dits « physiologiques », de ࢈ࡸ à ̇ࡾ – ࢍ étant

fixé à 1) et des daphnies exposées aux différentes concentrations d’U appauvri (paramètres toxico-cinétiques

et toxico-dynamiques, de  à .(ࢋ̇ Seuls le mode d’action le plus vraisemblable (délivrant la plus faible

somme pondérée des carrés des écarts) est considéré, à savoir quel que soit la génération considérée : une

réduction de l’assimilation, directement corrélée à la concentration dans l’eau ࢝ – l’équation toxico-

cinétique du DEBtox n’est donc pas utilisée et le paramètre ࢋ n’est pas estimé. Intervalles de confiance à

95% entre crochets construits à l’aide de 10 000 tirages bootstrap (Massarin et al., 2010, 2011).

Symbole Unité
Génération

F0 F1 F2

ܮ mm 1,00 [0,984-1,02] 1,08 [1,04-1,12] 1,02 [0,969-1,05]
ܮ mm 4,28 [3,56-4,94] 4,24 [3,90-4,59] 4,23 [3,58-4,84]

݈ – 0,553 [0,265-0,874] 0,645 [0,543-0,748] 0,560 [0,350-0,788]

ݎ̇ jour−1 0,153 [0,0478-0,288] 0,134 [0,104-0,168] 0,147 [0,0671-0,249]

ܴ̇ µg œufs jour−1 66,7 [32,6-105] 74,4 [53,7-96,5] 87,3 [44,7-133]

ܥ µg L−1 10,0 [0,00-10,0] 5,76 [2,30-14,4] 2,03 [0,00-7,20]
ܾ µg−1 L 2,4 [1,6-3,6]  10−3 6,7 [5,7-9,1]  10−3 13,1 [8,2-16,5]  10−3

݇̇ – – – –

des conditions témoins ne peuvent être ajustés de façon commune entre les générations. En

effet, de petites différences dans les conditions expérimentales entre les générations, induisent

une variabilité chez les témoins et limite l’acuité du modèle à distinguer les effets de la

toxicité dans les conditions exposées. On comprend donc qu’il est préférable d’ajuster ces

paramètres dans chaque génération et on voit que ce sont ݈ et ܴ̇ , les paramètres associés à

la reproduction, qui varient le plus entre les générations. La valeur ajustée des paramètres

toxico-dynamiques ܥ) et )ܾ reflète l’accroissement de la toxicité au fil des générations. On

observe ainsi la décroissance de ܥ (respectivement 10, 5,8 et 2,0 µg L−1 dans les générations

F0, F1 et F2), qui indique que l’assimilation est affectée à des concentrations de plus en plus

faibles. Les intervalles de confiance à 95% sont toutefois très larges et laissent cette

décroissance statistiquement non significative. En parallèle, l’accroissement – significatif – de

la pente �ܾ (respectivement 2,4 10−3, 6,7 10−3 et 13,1 10−3 µg−1 L dans les générations F0, F1

et F2) traduit l’augmentation de l’intensité du stress sur l’assimilation (Massarin et al., 2011).

4.3.3. Premières interprétations

Les études de Massarin et al. (2010, 2011) démontrent que l’exposition à l’U appauvri

affecte l’épithélium intestinal et l’assimilation de la nourriture chez les daphnies et entraine

des effets sur la survie, la croissance et la reproduction qui augmentent au fil des générations

exposées. Les analyses DEBtox (Massarin et al., 2011) confirment la réduction d’assimilation

comme mode d’action le plus vraisemblable et concluent qu’en l’absence de toute différence

dans la concentration d’U appauvri internalisée par les daphnies (voir paragraphe 2.4.3),

seules différentes fonctions de stress, spécifiques de chaque génération peuvent traduire

l’aggravation observée des effets (Figure 40). Cette interprétation repose, en fait, sur
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Figure 40. Une première vision
conceptuelle de l’augmentation de la
toxicité de l’U appauvri au fil des
générations : une même cinétique
d’internalisation dans les générations
F0, F1 et F2, ce qui implique des
fonctions de stress distinctes pour
décrire l’aggravation des effets
(Massarin et al., 2011).

l’hypothèse que les générations successives sont toutes exposées de manière identique, à

partir de l’éclosion comme c’est communément le cas dans un DEBtox standard, et sans tenir

compte de ce qui pourrait se passer durant le stade embryonnaire. Le mécanisme causant les

variations de stress toxique sur l’assimilation n’est, en fait, pas élucidé et l’augmentation en

sévérité des effets entre les générations reste alors inexpliquée.

4.4. DEUXIEME APPLICATION DU MODELE DEBTOX AU CAS DE L’U APPAUVRI

4.4.1. Contexte

Pourquoi les paramètres de la fonction de stress de l’U appauvri varieraient-ils d’une

génération à l’autre ? C’est dans la thèse de Delphine Plaire que les modélisations DEBtox

des effets de l’U appauvri se doivent de répondre à la question cruciale qui est posée (Plaire,

2013). La recherche de la réponse passe par deux apports conceptuels des plus intéressants : la

modélisation du stade œuf et le compartiment de dommage transgénérationnel.

Les nouveaux résultats acquis (Plaire et al., 2013) plaident pour une meilleure prise en

compte des scénarios d’exposition et de l’influence de l’exposition du stade embryonnaire

dont l’exposition contribue à une plus forte intensité des effets (voir paragraphe 2.4.5). Or cet

aspect a été complètement négligé dans les premières analyses DEBtox (Massarin et al.,

2011). Pourtant, les différences d’exposition existant entre la génération F0 et les générations

suivantes dans les données de Massarin et al. (2010) doivent logiquement contribuer à

l’accroissement observé de la toxicité. Ils doivent y contribuer, mais seulement en partie : le

fait que l’aggravation perdure alors même que les générations sont exposées strictement aux

mêmes stades de vie – entre les générations F1 et F2 dans Massarin et al. (2010) et entre les
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générations F0 et F1 dans Plaire et al. (2013), implique l’existence d’un autre mécanisme. Ce

mécanisme est forcément lié, directement ou indirectement, aux altérations de l’ADN mises

en évidence. Leur transmission des parents à la progéniture et leur accumulation au fil des

générations s’opèrent en même temps qu’augmente la sévérité des effets (Plaire et al., 2013).

Dans l’un des scénarios d’exposition testés, les effets ne s’aggravent pas, ce qui

s’accompagne d’une décroissance des altérations de l’ADN. En bref, tout ce passe comme si

la sensibilité plus ou moins forte des daphnies à l’U appauvri était associée à un dommage

cumulable et transmissible une génération à la suivante.

4.4.2. Un dommage transmissible pour expliquer les effets transgénérationnels

Les effets transgénérationnels représentent un cas particulier des situations d’exposition

dans lesquelles l’intensité de la toxicité varie sans pouvoir être corrélée au niveau

d’exposition. Dans certains tests de toxicité, les effets observés ne suivent pas la même

cinétique que la concentration interne – quand celle-ci est mesurée au cours de l’exposition.

Ces situations sont prises en compte à l’aide d’un compartiment de dommage, dont le concept

est introduit dans la modélisation dite « GUTS » (General Unified Threshold model of

Survival) qui vise à analyser les données de survie par une approche mécaniste (Jager et al.,

2011). Le dommage est défini comme un compartiment toxico-dynamique additionnel, « ne

pouvant être mesuré directement, qui intègre les processus biochimiques et physiologiques de

tous types, impliqués dans la toxicité ». Dans un modèle GUTS, le niveau dans le

compartiment de dommage, noté ,ܦ augmente proportionnellement à la concentration interne

et décroit proportionnellement à son niveau courant. Si l’on suppose une cinétique du premier

ordre, similaire à celle de la concentration interne ܥ :

ܦ݀

ݐ݀
= ݇̇ௗܥ− ݇̇ܦ (Equation 23)

avec ݇̇ௗ et ݇̇ les taux d’endommagement et de réparation (par unité de temps). Comme

précédemment, la valeur de D peut être normalisée par son facteur de bioconcentration selon

l’équation :

∗ܦ =
݇̇

݇̇ௗ
ܦ (Equation 24)

avec ∗ܦ le niveau normalisé de dommage doté des mêmes unités que la concentration interne,

ce qui aboutit à l’équation simplifiée suivante pour la cinétique du dommage :

∗ܦ݀

ݐ݀
= ݇̇(ܥ− (∗ܦ (Equation 25)

L’idée est de décorréler les effets de la concentration interne en reliant l’intensité du stress au

niveau de dommage :

൞

(∗ܦ)ݏ = 0 si ∗ܦ < ܥ
(Equation 26)

(∗ܦ)ݏ = ∗ܦܾ) − (ܥ si ∗ܦ ≥ ܥ
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Dans nos études, le modèle DEBtox, classiquement appliqué sur un cycle de vie unique,

est rendu transgénérationnel afin de décrire l’accroissement des effets au fil des générations

exposées. Pour ce faire, on introduit un compartiment de dommage dont le niveau est transmis

d’une génération à la suivante – ce qui revient, très simplement, à assigner la valeur atteinte

par la femelle au moment de la ponte comme valeur initiale dans l’œuf fraichement pondu. Le

niveau de dommage (toujours normalisé par le facteur de bioconcentration et exprimé dans

l’unité de mesure correspondante : en µg L−1) peut ainsi continuer d’augmenter au fil des

générations et expliquer pourquoi les effets de l’U appauvri observés chez D. magna sont plus

forts dans la progéniture que chez les parents (Figure 41).

4.4.3. Exposition du stade embryonnaire

Là où l’approche DEBtox ne considère l’exposition qu’à partir de l’éclosion (ce qui

correspond à la situation des tests de toxicité standards), le modèle proposé dans la thèse de

Delphine Plaire cherche, pour sa part, à prendre en compte l’influence de l’exposition du

stade embryonnaire en incluant, pour la première fois, le stade œuf. Ce stade est caractérisé

par l’absence de nutrition et de croissance. Pour simplifier, on néglige les coûts de

maintenance et de maturation qui sont pris sur les réserves énergétiques déposées au moment

de la ponte. On considère simplement que la taille est constante et égale à celle à l’éclosion.

Le stade œuf (qui dure trois jours chez D. magna) partage avec les autres stades de vie les

mêmes paramètres toxico-cinétiques. Ainsi, le contaminant – l’U appauvri en l’occurrence –

peut être internalisé avec la même cinétique (à ceci près qu’il n’y subit pas de dilution par la

croissance) et le dommage être accumulé, tout comme dans le reste du cycle de vie. Au

moment de l’éclosion, un niveau de stress peut donc être présent ou rester nul, selon que le

stade œuf était exposé ou non.

Figure 41. Une nouvelle vision
conceptuelle de l’augmentation de la
toxicité au fil des générations : une
accumulation transgénérationnelle de
dommages transmissibles (Plaire et al.,
2013), ce qui ne nécessite plus qu’une
fonction de stress pour expliquer
l’aggravation des effets.Niveau chez le témoin
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4.4.4. Deux modes d’action pour décrire les effets de l’U appauvri

La combinaison potentielle de deux modes d’action, suivant chacun leur cinétique propre –

l’une liée à la concentration d’exposition et l’autre au niveau de dommage transgénérationnel

– est très vite pressentie. L’implication d’une réduction de l’assimilation, démontrée lors des

études antérieures, est indéniable (Massarin et al., 2010, 2011). La question est alors

d’identifier quel mode d’action supplémentaire intervient en parallèle lors de l’accumulation

transgénérationnelle de dommage. Les données montrent que la toxicité augmente à la fois

pour la croissance et la reproduction, ce qui permet d’écarter les modes d’action n’agissant

que sur la reproduction (modèles « Couts » et « Mortalité »). C’est la vraisemblance des trois

modes d’action restants (Modèles « Assimilation », « Maintenance » et « Croissance ») qui

est donc comparée. Les premiers ajustements, réalisés avec la méthode fréquentiste lors de la

thèse de Delphine Plaire (2013), pointe une augmentation des coûts de croissance et de

maturation (Modèle « Croissance ») comme second mode d’action le plus vraisemblable

agissant en parallèle de la réduction d’assimilation (Figure 42).

Figure 42. Cinétiques liées à la réduction d’assimilation induite par l’internalisation de l’U appauvri (en
rouge) et à l’augmentation des coûts de croissance et de maturation induite par l’accumulation d’un
dommage au fil des générations (en bleu), causant l’augmentation observée des effets sur la croissance
et la reproduction (Alonzo et al., en prep.). Le scénario correspond au schéma 4 avec une exposition
continue sur trois générations (Massarin et al., 2010) : les lignes pointillées vertes représentant la
concentration externe d’U appauvri montrent que le stade embryonnaire (jours -3 à 0) n’est pas exposé
dans la génération F0.
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Au-delà de l’identification des deux modes d’action en jeu, l’estimation des paramètres du

modèle (Tableau 19) aboutit à des cinétiques prédites des plus intéressantes pour la

compréhension de la contribution de chaque mode d’action à l’apparition des effets et le rôle

joué par l’exposition du stade embryonnaire :

- On retrouve (en bleu à droite) la cinétique lente associée au dommage transmissible qui,

grâce à un taux de réparation ݇̇ de 0,015 par jour, s’accumule progressivement au fil des

générations. L’accumulation transgénérationnelle de dommage induirait alors le retard

grandissant de croissance et de reproduction, observé au fil des générations dans Massarin et

al. (2010) et Plaire et al. (2013).

- La cinétique associée à la réduction d’assimilation (en rouge à gauche) souligne tout l’intérêt

de la modélisation du stade œuf. Avec un taux d’élimination ݇̇ de 0,33 par jour, cette

cinétique s’avère extrêmement sensible à l’exposition du stade embryonnaire : dans la

génération F0 où le stade embryonnaire n’est pas exposé, l’internalisation est fortement

ralentie par la dilution par la croissance, aboutissant à une concentration maximale ܥ)
∗ = ௪ܥ )

vers le jour 30 ; dans les générations F1 et F2 où le stade embryonnaire est exposé,

l’internalisation rapide aboutit à une concentration maximale ܥ)
∗ = ௪ܥ ) dès l’éclosion. Qu’en

conclure ? Premièrement, que le modèle confirme l’importance du stade embryonnaire dont la

différence d’exposition dans les générations F0 et F1 contribue fortement à l’augmentation de

l’effet sur l’assimilation dans les données de Massarin et al. (2010). Deuxièmement, que le

modèle prédit un même niveau d’effet sur l’assimilation entre les générations F1 et F2

exposées de façon identique. Il se trouve que cette prédiction peut donc être examinée

puisqu’on a mesuré l’assimilation des daphnies exposées à l’U appauvri et que les données

n’ont pas servie à paramétrer le modèle (paragraphe 2.4.4.). La Figure 18 (page 108) montre

(en particulier à la concentration de 10 µg L−1) que la prédiction du modèle est effectivement

supportée par les observations : l’effet sur l’assimilation augmente entre les générations F0 et

F1 mais n’augmente plus entre les générations F1 et F2 – détail qui nous avait échappé

jusque-là !

Tableau 19. Paramètres toxico-cinétiques et toxico-dynamiques estimés du modèle DEBtox, à partir des

données de croissance et de reproduction des daphnies exposées aux différentes concentrations d’U

appauvri (Massarin et al., 2010 et Plaire et al., 2013). Seuls la combinaison de modes d’action la plus

vraisemblable (délivrant la plus faible somme pondérée des carrés des écarts) est considérée, à savoir : une

réduction de l’assimilation, corrélée à la concentration interne 
∗, combinée à une augmentation des coûts

de croissance et de maturation corrélée au dommage transgénérationnel .∗ࡰ

Symbole Unité
Mode d’action

Assimilation Croissance

Métrique µg L−1 ܥ
∗ (non transmis) ∗ܦ transgénérationnel

ܥ µg−1 L 5,3 0,04
ܾ µg−1 L 0,3  10−2 3,7  10−2

݇̇ par jour 0,33 –

݇̇ par jour – 0,015
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Avec une concentration sans effet ܥ de 0,04 µg L−1 pour le dommage transgénérationnel,

le modèle prédit une aggravation des effets dès la plus faible concentration testée, en accord

avec la détection tardive d’altérations de l’ADN et la faible réduction de taille et de

reproduction observées dans la génération F1 à 2 µg L−1 (Plaire et al., 2013) – voir les Figures

19 et 20 (pages 110 et 111) et Tableau 10 (page 123). Avec une concentration sans effet ܥ de

5,3 µg L−1 pour la réduction d’assimilation, le modèle prédit un effet sur l’assimilation, très

faible dans la génération F0 à 10 µg L−1 – ce qui peut être confirmé dans la Figure 18 – et

absent à la concentration de 2 µg L−1 – une prédiction qui pourrait être testée dans une future

expérience.

4.5. ANALYSE BAYESIENNE DES EFFETS TRANSGENERATIONNELS (U APPAUVRI,

CS-137, AM-241)

4.5.1. Application du modèle DEBtox au cas de la radiotoxicité gamma et alpha

Lors du programme européen STAR et de la thèse de Florian Parisot (2015), le modèle

DEBtox est utilisée afin d’analyser les données multigénérationnelles de croissance et de

reproduction de D. magna exposé à l’irradiation gamma par le Cs-137 externe et à la

contamination alpha par l’Am-241 dissous (Parisot et al., 2015 ; Alonzo et al., 2008a). Cette

application requiert que le modèle toxico-cinétique soit adapté aux deux situations

d’exposition très contrastées (Figure 43). La métrique de dose choisie est le débit de dose ܴܦ

(en mGy h−1), qui a précédemment fait ses preuves avec C. elegans exposé au rayonnement

gamma (Cs-137) (Lecomte-Pradines et al., 2017). Dans le cas du rayonnement gamma, ici

encore, le débit de dose absorbé par les daphnies dépend seulement de la distance aux sources

de Cs-137 et ne varie pas au cours du temps (Figure 43). La situation est éminemment

différente dans le cas de la contamination à l’Am-241, les émetteurs alpha délivrant

principalement leur dose quand ils sont internalisés par les organismes. La modélisation

DEBtox implique de mettre en place un modèle toxico-cinétique simple, décrivant la variation

de la concentration interne d’Am-241 chez les daphnies (dans les tissus essentiellement et

dans la cuticule et le milieu dans une bien moindre mesure). Les concentrations d’Am-241

étant mesurées (Alonzo et al., 2008a), c’est l’équation cinétique de la concentration interne

Figure 43. Cinétique des débits de dose gamma et alpha lors de l’irradiation externe au Cs-137 (Parisot
et al., 2015 ; Trijau et al., 2018) et de la contamination à l’Am-241 (Alonzo et al., 2008a).
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(non normalisée) qui est appliquée (Equation 5). On utilise les coefficients de conversion de

dose (DCCk), variables selon la taille des daphnies, pour convertir les concentrations simulées

dans chaque compartiment ݇ en débit de dose alpha, à l’aide de l’Equation 1 (voir paragraphe

2.3.1).

4.5.2. Deux modes d’action pour décrire les effets des rayonnements ionisants

Quel que soit le radionucléide considéré (Cs-137 ou Am-241), les effets observés sur la

croissance et la reproduction ne suivent pas les mêmes cinétiques. En particulier, les fortes

réductions de fécondité dans la génération F0 lors de l’irradiation gamma et dans la

génération F2 lors de la contamination alpha ne peuvent être expliquées par les faibles

réductions de taille associées. Il faut donc, comme dans le cas de l’U appauvri, considérer

l’implication conjointe de deux modes d’action distincts, l’un parmi les modèles

« Assimilation », « Maintenance » ou « Croissance » (qui agissent à la fois sur la croissance et

la reproduction – je rappelle qu’on ne peut pas réduire la taille sans affecter la fécondité aussi)

et l’autre entre les modèles « Coût » ou « Mortalité » (qui agissent sur la reproduction

seulement). Nous comparons donc, au total, six combinaisons de modes d’action.

Chaque mode d’action est associé à un compartiment de dommage transgénérationnel, tel

qu’introduit dans la thèse de Delphine Plaire (2013), et assorti d’une cinétique propre. Les

niveaux de dommage sont, comme précédemment, normalisés et exprimés dans l’unité

correspondant au niveau d’exposition, soit en mGy h−1 puisque l’on considère la radiotoxicité

gamma ou alpha, dépendante du débit de dose .ܴܦ D’une manière générale, on peut décrire la

cinétique de chaque compartiment de dommage suivant l’équation :

ܦ݀
∗

ݐ݀
= ݇̇(ܴܦ− ܦ

∗) (Equation 27)

où le niveau de dommage normalisé ܦ
∗ est associé au mode d’action ݅et au taux de réparation

݇̇.

Dans le cas de l’irradiation gamma, l’effet sur la fécondité, significatif dans la génération

F0, s’atténue dans la génération F1 (Parisot et al., 2015). Parmi les explications possibles,

l’hypothèse d’une réparation plus efficace du dommage semble la plus plausible, car elle

implique une réduction du niveau de dommage en accord avec le déclin observé des

altérations de l’ADN entre les générations F0 et F1. Dans le modèle, elle se traduit par une

augmentation du taux de réparation ݇̇ଵ entre la génération F0 et les générations suivantes. On

peut alors exprimer les cinétiques de ଵܦ
∗, le niveau de dommage normalisé par le facteur de

bioconcentration
̇భ

̇ೝభ,బ
:

൞

ଵܦ݀
∗

ݐ݀
= ݇̇ଵ,(ܴܦ− ଵܦ

∗) dans la génération F0
(Equation 28)

ଵܦ݀
∗

ݐ݀
= ݇̇ଵ,ܴܦ− ݇̇ଵ,ଵܦଵ

∗ dans les générations F1 et F2

où ݇̇ଵ, et ݇̇ଵ,ଵ sont les valeurs du taux de réparation ݇̇ଵ, dans la génération F0 et dans les

générations F1 et F2 respectivement, avec ݇̇ଵ, < ݇̇ଵ,ଵ.
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4.5.3. Analyses bayésiennes

Avec le projet DEB-RAD réalisé en collaboration avec le Dr. Elise Billoir (UMR 7360) de

l’Université de Lorraine, l’inférence bayésienne vient, dans la thèse de Marie Trijau (2018) et

le DESU d’Antoine Alonzo, remplacer l’approche fréquentiste. L’idée est d’analyser les

données multigénérationnelles acquises chez D. magna (U appauvri et rayonnements gamma

et alpha) à l’aide de modèles DEBtox transgénérationnels et de quantifier l’intervalle de

crédibilité des paramètres et des prédictions. Les analyses bayésiennes sont réalisées sous R

(R Core team, 2012) à l’aide des packages Rjags et Coda permettant de piloter JAGS (Just

Another Gibbs Sampler)(Plummer, 2003) et d’en évaluer les sorties. Trois chaînes de Markov

sont calculées simultanément (Figure 44). Le nombre d’itérations nécessaires pour atteindre la

convergence des chaînes est déterminé grâce à la méthode de Raftery et Lewis (1992),

Figure 44. Convergence du modèle DEBtox transgénérationnel utilisé pour analyser les effets chez D.
magna exposé à l’U appauvri. Trois chaines de Markov Monte Carlo sont enregistrées (correspondant
aux courbes verte, rouge et noire). Après la phase d’initialisation des chaines, l’enregistrement est
conduit sur 224760 itérations avec un pas d’enregistrement de 60, appliqués conformément à la
méthode de Raftery et Lewis (1992). Pour chaque paramètre, la convergence des chaînes vers une
valeur commune peut être confirmée graphiquement (à gauche) et la distribution a posteriori des
paramètres est obtenue (à droite). Seuls trois paramètres sont présentés à titre d’exemple : Lm(1) la
taille maximale des daphnies dans la génération F0 de Massarin et al. (2010) ; nec1 la concentration sans
effet sur l’assimilation (mode d’action 1) et nec2 la concentration sans effet sur le coût de croissance et
de maturation (mode d’action 2 associé à l’aggravation des effets au fil des générations).
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appliquée à tous les modèles à partir d’un échantillon de 5000 itérations obtenu après une

phase préliminaire d’initialisation des chaînes (5000 itérations). La convergence des

simulations vers une solution est vérifiée graphiquement sur l’enregistrement des chaines de

Markov Monte Carlo (MCMC) puis évaluée quantitativement à l’aide des tests de Gelman et

Rubin (1992) modifié par Brooks et Gelman (1998) et Geweke (Geweke, 1992). Pour chaque

radionucléide, toutes les combinaisons de modes d’action parviennent à converger vers une

solution. La Figure 44 illustre le cas de chaines de Markov Monte Carlo ayant convergé et la

distribution a posteriori des paramètres obtenus.

Les jeux de données sont scindés en plusieurs parties, lorsque leur taille est suffisamment

conséquente pour le permettre (ce qui est le cas pour U appauvri et Cs-137). Une première

partie des données est utilisée pour alimenter les distributions a priori utilisées dans

l’inférence bayésienne (priors). Une seconde partie sert pour ajuster les paramètres du

modèle, selon la méthode décrite ci-dessus (étape d’apprentissage). La dernière partie des

données est utilisée pour valider les ajustements en comparant les prédictions du modèle à des

données n’ayant pas servi à l’ajustement (étape de validation). Cette étape est accomplie en

comptant la proportion de données observées (taille et reproduction confondues) comprises

dans l’intervalle de crédibilité des prédictions pour différents niveaux de crédibilité (50%,

80%, 95%, 99%). Le Tableau 20 résume la manière selon laquelle sont utilisés les jeux de

données issues des différents articles publiés (Alonzo et al., 2006, 2008a ; Gilbin et al., 2008 ;

Zeman et al., 2008 ; Massarin et al., 2010 ; Plaire et al., 2013 ; Parisot et al., 2015 ; Trijau et

al., 2018).

La valeur de DIC (Deviance Information Criterion), qui correspond à la déviance pénalisée

par le nombre de paramètres du modèle, est utilisée pour comparer la vraisemblance des

différentes combinaisons de modes d’action (Spiegelhalter et al., 2002, 2003).

Tableau 20. Résumé de l’utilisation des données selon les publications et les scénarios d’exposition.

Radionucléide Jeux de données Utilisation

U appauvri Test chronique F0 (Zeman et al., 2008)
Exposition continue F0 – F2 (Massarin et al., 2010)
Exposition continue F0 – F1 (Plaire et al., 2013)
Exposition post-éclosion F0 (Plaire et al., 2013)
Récupération F1 – F2 (Massarin et al., 2010)
Exposition embryonnaire F0 – F1 (Plaire et al., 2013)
Exposition post-éclosion F1 (Plaire et al., 2013)

Priors
Apprentissage
Apprentissage
Apprentissage
Validation
Validation
Validation

Cs-137 Test chronique F0 (Gilbin et al., 2008)
Exposition continue F0 – F2 (Parisot et al., 2010)
Exposition continue F0 (Trijau et al., 2018)
Récupération F1 – F2 (Trijau et al., 2018)

Priors
Apprentissage
Validation
Validation

Am-241 Test chronique F0 (Alonzo et al., 2006)
Exposition continue F0 – F2 (Alonzo et al., 2008a)

Priors
Apprentissage
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4.5.4. Résultats

Les premières conclusions sont les suivantes :

- Dans le cas de l’U appauvri, on confirme la combinaison de modes d’action la plus

vraisemblable (délivrant la valeur de DIC la plus faible parmi les hypothèses testées)

correspondant à une réduction de l’assimilation corrélée à la concentration et une

augmentation des coûts de croissance et maturation corrélée au dommage transgénérationnel

(Tableau 21). Les effets persistants observés après un retour en milieu non contaminé chez les

daphnies exposés durant le stade œuf suggèrent un certain degré d’irréversibilité des effets qui

est doit être testé en rendant l’un, l’autre ou chacun des deux modes d’action irréversible. De

nouveaux ajustements testent les différentes hypothèses, suggérant que l’irréversibilité de

l’effet sur l’assimilation est le plus vraisemblable, ce qui pourra dans le futur être validé à la

lumière d’analyses complémentaires (des mesures du taux d’assimilation de daphnies

replacées en milieu non contaminé, par exemple).

- Dans le cas de l’irradiation gamma externe (Cs-137), deux combinaisons de modes d’action

apparaissent aussi vraisemblables, en délivrant les valeurs de DIC les plus faibles parmi les

hypothèses testées (Tableau 21). Ces deux combinaisons pointent, l’une comme l’autre, une

augmentation des coûts de croissance et de maturation comme mode d’action corrélé au

dommage transgénérationnel de la radiotoxicité gamma. C’est la deuxième fois, après l’U

appauvri, que ce mode d’action est associé à une augmentation transgénérationnelle des

altérations de l’ADN, mesurée par RAPD–qPCR (Plaire et al., 2013 ; Parisot et al., 2015). Les

données ne sont pas assez informatives pour identifier le deuxième mode d’action en lien avec

Tableau 21. Comparaison de la qualité de la convergence et de la vraisemblance entre les modèles (la flèche
indique, pour chaque radionucléide, le DIC significativement le plus faible, correspondant à l’hypothèse la
plus vraisemblable).

Radionucléide / toxicité Modes d’action testés Gelman DIC

U appauvri / chimique (métal) Assimilation + Croissance
Assimilation + Maintenance
Assimilation + Assimilation

1.01
1.01
1.01

12328 
12339
12339

Cs-137 / radiologique (gamma) Coût + Croissance
Coût + Maintenance
Coût + Assimilation
Mortalité + Croissance
Mortalité + Maintenance
Mortalité + Assimilation

1.00
1.00
1.00
1.00
1.01
1.01

6461 
6492
6488
6461 
6491
6488

Am-241 / radiologique (alpha) Coût + Croissance
Coût + Maintenance
Coût + Assimilation
Mortalité + Croissance
Mortalité + Maintenance
Mortalité + Assimilation

Coût
Mortalité

1.03
1.03
1.02
1.02
1.04
1.01

1.01
1.02

3299 
3299 
3300 
3313
3312
3305

3304 
3302 
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la réduction transitoire de fécondité observée en génération F0, entre une augmentation du

coût de l’œuf ou de la mortalité des ovocytes, tous deux délivrant de bons ajustements du

modèle aux données (Figure 45). Des observations complémentaires dans les ovaires des

daphnies exposées pourraient permettre de confirmer l’un ou l’autre de ces modes d’action, le

premier impliquant un nombre décroissant d’ovocytes entrant en maturation, le second

l’observation d’ovocytes dégénérescents après leur entrée en maturation.

- Dans le cas de la contamination alpha interne (Am-241), trois combinaisons de modes

d’action semblent aussi vraisemblables sachant qu’une différence de DIC inférieure à 5 est

considérée comme non significative. Celles-ci impliquent à chaque fois une augmentation

transgénérationnelle du coût de l’œuf (corrélée à un dommage) sans qu’il soit possible à partir

des données, de discriminer la nature du second mode d’action (entre les modèles

Figure 45. Ajustements du modèle DEBtox aux données multigénérationnelles (Parisot et al., 2015) de
croissance et de reproduction (cumulée par femelle) pour les daphnies exposées aux deux plus forts
débit de dose d’irradiation gamma continue (4,70 et 35,4 mGy h

−1
). Symboles « + » : données

observées ; lignes pleines : médiane des prédictions ; lignes pointillés : intervalles de crédibilité à 95%
des prédictions.
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« Assimilation », « Maintenance » ou « Croissance » censés expliquer les effets sur la

croissance) (Tableau 21). Toutefois, au vu de la faiblesse des réductions de taille prédites par

les modèles à deux modes d’action, l’hypothèse plus parcimonieuse d’un mode d’action seul,

agissant directement sur la reproduction via les modèles « Coût » ou « Mortalité », est testée.

Celle-ci apparait tout aussi vraisemblable et le principe de parcimonie voudrait qu’on

considère le modèle le moins complexe (un effet direct sur la reproduction, sans qu’il soit

possible à partir des données de discriminer le mode d’action en jeu).

La distribution a posteriori des paramètres et leur intervalle de crédibilité peuvent être

obtenus (Tableau 22). Dans le cas de l’U appauvri (Alonzo et al., en prep.), il est intéressant

de noter que :

- les valeurs de ܥ pour les modes d’action 1 et 2 – les concentrations sans effet en dessous

Tableau 22. Estimation a posteriori de la moyenne et de l’intervalle de crédibilité des paramètres toxico-
cinétiques toxico-dynamiques du modèle DEBtox avec les modes d’action les plus vraisemblables pour
chaque radionucléide.

Description
Symbole
(unité)

Moyenne
 Ecart-type

Intervalle de
crédibilité à 95%

U appauvri

Mode d’action 1 « Assimilation »
Concentration sans effet
Pente du stress
Taux d’élimination (de la concentration interne)

,ଵܥ (µg / L)

ଵܾ (L / µg)

݇̇ଵ (/ jour)

0,10  0,14
(3,76  0,27) 10−3

(0,99  0,10) 10−1

[ 0,02 – 0,42 ]
[ 3,18 – 4,25 ] 10−3

[ 0,91 – 1,26 ] 10−1

Mode d’action 2 « Croissance »
Concentration sans effet
Pente du stress
Taux de réparation (du dommage)

,ଶܥ (µg / L)

ଶܾ (L / µg)

݇̇ଶ (/ jour)

1,88  0,37
(2,13  0,17) 10−1

(0,66  0,05) 10−2

[ 1,19 – 2,54 ]
[ 1,77 – 2,45 ] 10−1

[ 0,61 – 0,79 ] 10−2

Cs-137

Mode d’action 1 « Coût de l’œuf »
Débit de dose sans effet
Pente du stress
Taux de réparation (du dommage 1) (en F0)
Taux de réparation (du dommage 1) (en F1 – F2)

,ଵܴܦ (mGy / h)

ଵܾ (h / mGy)

݇̇ଵ (/ jour)

݇̇ଵ (/ jour)

0,66  2,32
(0,77  0,85) 10−2

0,38  0,45
0,81  0,65

[ 0,001 – 6,68 ]
[ 0,21 – 3,52 ] 10−2

[ 0,01 – 1,68 ]
[ 0,02 – 2,46 ]

Mode d’action 2 « Croissance »
Débit de dose sans effet
Pente du stress
Taux de réparation (du dommage 2)

,ଶܴܦ (mGy / h)

ଶܾ (h / mGy)

݇̇ଶ (/ jour)

0,27  1,12
(0,66  0,21) 10−2

0,18  0,10

[ 0,001 – 1,83 ]
[ 0,41 – 1,14 ] 10−2

[ 0,02 – 0,35 ]

Am-241

Mode d’action « Coût de l’œuf »
Débit de dose sans effet
Pente du stress
Taux de réparation (du dommage)

ܴܦ (mGy / h)
ܾ (h / mGy)

݇̇ (/ jour)

0,11  0.22
8,53  19,0
0,14  0,34

[ 0,02 – 1,01 ]
[ 0,72 – 73,7 ]
[ 0,02 – 1,28 ]

Am-241

Mode d’action « Mortalité »
Débit de dose sans effet
Pente du stress
Taux de réparation (du dommage)

ܴܦ (mGy / h)
ܾ (h / mGy)

݇̇ (/ jour)

0,09  0,12
9,46  1,12
0,14  0,32

[ 0,02 – 0,48 ]
[ 0,51 – 79,7 ]
[ 0,02 – 1,16 ]
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desquelles le modèle ne prédit aucun effet sur l’assimilation ni aucune aggravation de la

toxicité au fil des générations – sont toutes deux inférieures à 2 µg L−1, la plus faible

concentration testée (Plaire et al., 2013), ce qui implique une validation au moyen

d’expérimentations supplémentaires.

- la valeur de ݇̇ le taux d’élimination de l’U appauvri suggère que l’effet sur l’assimilation

peut atteindre son intensité maximale en moins d’une génération mais que sa cinétique est

susceptible d’être fortement ralentie du fait de la dilution par la croissance. On retrouve donc

le comportement décrit plus haut (Figure 42 page 161) : la réduction d’assimilation contribue

à l’aggravation de la toxicité d’U appauvri entre les générations F0 et F1 (car les deux

générations ne sont pas exposées aux mêmes stades de vie, ce qui conduit à des cinétiques

différentes) mais pas entre les générations F1 et F2 (car les deux générations sont exposées

aux mêmes stades de vie).

- la valeur de ݇̇ le taux de réparation du dommage indique que l’effet sur le coût de la

croissance et de la maturation nécessite plusieurs générations pour atteindre son intensité

maximale, ce qui confère à ce mode d’action un rôle moteur dans l’aggravation de la toxicité

observée entre les générations.

Dans le cas du Cs-137 (Trijau et al., en prep.), il est intéressant de noter que :

- bien que les intervalles de crédibilité de ,ܴܦ en dessous desquelles le modèle ne prédit

aucun effet et aucune aggravation de la radiotoxicité au fil des générations, couvrent plusieurs

ordres de grandeurs, leur borne inférieure est située à 1 µGy h−1 , en dessous du plus petit

débit de dose testé. La possibilité que les débits de dose sans effet ne soit pas

significativement différents de 0 nécessite d’être conforté par des données supplémentaires

acquises sur un plus grand nombre de générations exposées. Le résultat est supporté par

l’effet significatif détecté à 7 µGy h−1 dans les générations F0 et F2 (Parisot et al., 2015).

- l’atténuation de l’effet sur la fécondité entre les générations F0 et F1 est bien décrite au

travers de l'augmentation du taux de réparation ݇̇ du dommage, ce qui est en accord avec les

résultats de génotoxicité obtenus à l’aide de la RAPD–qPCR (Parisot et al., 2015). Reste à

expliquer cette augmentation, qui pourrait être le fruit d’une sélection des individus dotés

d’une meilleure capacité de réparation (moins touchés par la mortalité et la réduction de

fécondité observée) – ce qui est possible dans la mesure où la valeur de ݇̇ prédite dans la

génération F1 se situe dans l’intervalle de crédibilité obtenu dans la génération F0.

Dans le cas de Am-241 (Billoir et al., en prep.), il est intéressant de noter que :

- la valeur de ܴܦ – le débit de dose sans effet en dessous desquelles le modèle ne prédit

aucun effet sur la fécondité – est, quel que soit le mode d’action considéré, inférieure à 0,3

mGy h−1, le plus faible débit de dose testé (Alonzo et al., 2008a), ce qui nécessite, ici encore,

une validation au travers d’expérimentations supplémentaires.

- dans le cas où, par analogie avec le cas du Cs-137, on considère un deuxième mode d’action

indirect (modèle « Maintenance » ou « Croissance » non présentés dans le tableau), des

valeurs élevées de ݇̇ le taux de réparation du dommage suggèrent une cinétique rapide, le

stress radiotoxique atteignant rapidement un niveau maximal proportionnel au débit de dose

(ce qui remet en question la nécessité de recourir au compartiment de dommage).
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Le Tableau 23 et la Figure 46 résument la qualité prédictive du modèle. Celle-ci est

soulignée par la correspondance étroite entre le pourcentage de données observées incluses

dans l’intervalle de crédibilité des prédictions et le niveau de crédibilité considéré. Les

Tableau 23. Comparaison des prédictions du modèle à un jeu de données indépendant (non utilisé pour
l’ajustement).

Modes d’action testés Niveau de crédibilité Pourcentage des données
incluses dans l’intervalle

Coût de l’œuf + Croissance 50%
80%
95%
99%

50 %
79%
91%
98%

Mortalité ovogénèse + Croissance 50%
80%
95%
99%

51%
79%
92%
98%

Figure 46. Comparaison des prédictions du modèle à un jeu de données indépendant (non utilisé pour
l’ajustement). Croissance et reproduction des daphnies exposées à l’irradiation gamma externe pour les
débits de dose de 6,5 µGy / h (en vert) et 41,3 mGy / h (en violet) et chez le témoin (en noir). L’intervalle
représenté correspond à un niveau de crédibilité 95%.
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résultats ne sont reportés que dans le cas de l’irradiation gamma externe (Cs-137) avec les

modèles les plus vraisemblables (une augmentation des coûts de croissance et maturation

couplée à une augmentation transitoire en génération F0 de la mortalité des ovocytes ou du

coût de l’œuf) ajustés aux données issues de Parisot et al. (2015) et comparés aux données

issues de Trijau et al. (2018).

Comme précédemment pour l’U appauvri, on peut tracer la cinétique prédite des

dommages induits par le Cs-137 (Figure 47). Ceux-ci sont associés à la réduction de fécondité

observée en génération F0 (Modèle « Coût » ou « Mortalité » en rouge à gauche) et à

l’augmentation du retard sur la croissance et la reproduction (Modèle « Croissance » en bleu à

droite). Ces cinétiques calquent les variations des altérations de l’ADN détectées par RAPD-

qPCR (Parisot et al., 2015), marquées par un niveau de dommage transitoire plus faible au

début de la génération F1. Elles reflètent également une forte incertitude dans les niveaux de

dommage, ce qui pourrait être amélioré en acquérant de nouvelles données de croissance et de

reproduction plus informatives et en utilisant les données de RAPD-qPCR pour calibrer les

cinétiques des compartiments de dommage.

Figure 47. Cinétiques liées à la réduction de fécondité dans la génération F0 (en rouge) et à
l’augmentation des coûts de croissance et de maturation (en bleu) induites par la radiotoxicité gamma
(Cs-137) via l’accumulation de dommages au fil des générations, causant les variations observées des
effets sur la croissance et la reproduction (Trijau et al., en prep.). Le scénario correspond au schéma 9
avec une exposition continue sur trois générations et un niveau de dommage calqué sur celui des
altérations de l’ADN détectées par RAPD-qPCR (Parisot et al., 2015).
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4.6. CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES

4.6.1. La toxicité est aussi une affaire de temps

En présentant l’ensemble de ces travaux, j’espère démontrer l’intérêt de l’analyse

toxicocinétique-toxicodynamique des effets offerte par l’approche DEBtox qui permet de

donner sens aux données d’écotoxicité, en considérant leur dimension temporelle. L’usage

fait chez Daphnia du compartiment de dommage, dont le niveau peut être hérité d’un parent à

sa descendance, montre, sur le cas des radionucléides, que l’approche DEBtox peut être

appliquée dans un cadre multigénérationnel. En modifiant la métrique du stress toxique, on

constate que le modèle, intialement développé pour les polluants chimiques, est tout à fait

adéquate pour analyser et interpréter des données de radiotoxicité, en contamination alpha

comme en irradiation gamma. L’un des grands enjeux de la radioprotection est de préciser le

rôle du débit de dose ou de la dose absorbée dans l’apparition et l’intensité des effets

radiologiques chez les organismes. Les deux métriques sont utilisées dans des modèles

distincts selon que l’on traite d’une exposition aigue ou chronique. Il est crucial de souligner

que les modèles toxico-cinétiques toxico-dynamiques à compartiment de dommage décrits

dans ce chapitre 4 ouvrent la possibilité d’appréhender les deux types de situations et peuvent

ainsi largement contribuer à cerner la contribution relative du débit de dose, de la dose totale

accumulée ou de toute situation intermédiaire dans un modèle unifié de la réponse des

organismes (Figure 48).

Conceptuellement, un stress radiologique corrélé au débit de dose, situation plus

représentative des expositions chroniques à faible dose, peut être associé à une cinétique

rapide du dommage. Or-celle-ci dépend d’un taux plus élevé de réparation, qui signifie que

l’organisme est capable de faire face au dommage et de le réparer à mesure qu’il est induit

(atteinte d’un niveau d’équibilibre dynamique). A l’inverse, un stress radiologique corrélé à la

dose cumulée est plus représentatif des expositions aigües. Or la cinétique plus lente du

dommage qui lui est associée reflète une efficacité de réparation beaucoup plus faible, ce qui

Figure 48. Différentes situations possibles pour la cinétique d’un compartiment de dommage et leurs
implications en radioprotection.
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est en accord avec l’idée que les capacités de réparation de l’organisme sont dépassées. Plus

généralement, chaque compartiment de dommage (induit par une toxicité chimique ou

radiologique) est, selon son taux de réparation, plus ou moins étroitement inféodé au niveau

d’exposition ambiant (concentration, débit de dose) ou à son intégration dans le temps

(concentration passée, dose totale absorbée) à l’échelle d’une ou plusieurs générations. Pour

décrire les effets observés, nos modèles doivent allier plusieurs compartiments gouvernés par

des cinétiques qui diffèrent dans le temps, ce qui supporte l’hypothèse que la réponse d’un

organisme est liée à la fois aux conditions ambiantes et à leur historique (Figure 49).

Dans nos dernières analyses, la méthode d’inférence bayésienne fournit une image de

l’incertitude autour de chaque prédiction des modèles. Elle met ainsi en lumière le large

intervalle de crédibilité autour de la cinétique du dommage. Au-delà de l’incertitude liée à

l’utilisation de données qui ne sont pas suffisamment informatives, il est fort à parier que

chaque mode d’action est induit au travers de plusieurs cinétiques en même temps, ce qui

reflète la diversité des dommages qui lui sont associés (entre les cellules d’un même individu,

entre différents individus maintenus dans la même condition d’exposition). De fait, la nature

mosaique des altérations moléculaires induites chez D. magna est déjà largement pressentie

(Trijau et al., 2018), en particulier dans la génération F0 exposée tout au long de son cycle de

vie. Cette hypothèse nécessiterait d’être explorée à l’aide de nouvelles données d’effet

macroscopique, issues d’un éventail de situations d’exposition plus informatif (permettant de

réduire l’incertitude), ainsi que des analyses moléculaires complémentaires précisant la nature

du dommage accumulé et ses répercussions sur le budget énergétique (permettant d’en

caractériser la composition). Dans la litérature, plusieurs études illustrent comment des

modèles toxico-cinétiques toxico-dynamiques peuvent servir à établir des liens entre certains

marqueurs moléculaires ou cellulaires (expression génique, croissance cellulaire) et la réponse

de l’organisme (survie, croissance, reproduction)(Swain et al., 2010 ; Wren et al., 2011 ; Jager

et Hansen, 2013 ; Stadnicka-Michalak et al., 2015).

4.6.2. Des modes d’action métaboliques similaires d’une espèce à l’autre

La toxicité de l’U appauvri, du Cs-137 et de l’Am-241 a été analysée à l’aide de modèles

DEBtox chez différentes espèces au cours des travaux relatés dans ce chapitre ou lors des

Figure 49. De la vision classique de la relation dose-réponse à une proposition permettant de prendre en
compte l’historique de l’exposition.
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autres thèses réalisées au LECO (Tableau 24). Chez D. magna, des analyses complémentaires

pourraient être conduites afin de préciser, dans les cas du Cs-137 et de l’Am-241, quel mode

d’action agit directement sur la reproduction. Notre connaissance de la toxicité de l’Am-241

chez D. magna gagnerait à être complétée par un test multigénérationnel au cours duquel les

différents stades de vie (en particulier le stade embryonnaire) seraient exposés de façon

strictement identique dans toutes les générations. Chez les autres espèces, la première

perspective que l’on peut entrevoir est la nécessité d’acquérir les données complémentaires

dans les cas où les jeux de données disponibles ne sont pas suffisants à l’identification des

modes d’action métaboliques. On peut signaler l’absence de données d’effet adéquates

concernant la toxicité du Cs-137 chez le poisson-zèbre D. rerio et dans des conditions

d’expositions entrainent un effet plus marqué sur la croissance chez le nématode C. elegans

(exposition multigénérationnelle ou à un débit de dose plus élevé). Une collaboration avec les

Dr. D. Brede et E. Monti du NMBU (Université d’Oslo, Norvège) est envisagée dans ce sens.

L’identification des modes d’action métaboliques des polluants et la caractérisation de leur

cinétique d’induction associée est la clé de nombreuses prédictions. En analysant

systématiquement les effets toxiques des radionucléides à l’aide de modèles DEBtox, il doit

être possible d’établir des règles générales et à partir de ces règles, de développer des

principes fondamentaux permettant : (i) de comprendre pourquoi la radiosensibilité diffère

entre les espèces et (ii) d’extrapoler les connaissances des espèces du laboratoire dans des

conditions contrôlées à des espèces d’intérêt non testées dans des conditions représentatives

de l’environnement. Le but ultime de cette recherche doit être de fournir des predictions

robustes, précises et utiles à l’évaluation du risque écologique. Sur la base des connaissances

déjà acquises, on peut discerner plusieurs points des plus intéressants. Si l’on compare la

Tableau 24. Principaux modes d’action métaboliques identifiés à l’aide de modèles DEBtox chez différentes
espèces (Massarin et al., 2011 ; Augustine et al., 2012 ; Goussen et al., 2015b ; Lecomte-Pradines et al., 2017 ;
Alonzo et al., en prep. ; Billoir et al., en prep. ; Trijau et al., en prep.). « n.d. » quand aucune donnée
adéquate n’est disponible.

Espèce / Radionucléide
U appauvri
Chémotoxicité

Cs-137
Radiotoxicité gamma

Am-241
Radiotoxicité alpha

Cladocère Daphnia magna Réduction de
l’assimilation

Coût de croissance et
maturation

Coût de croissance et
maturation

Effet direct sur la
reproduction (coût ou
mortalité)

Effet direct sur la
reproduction (coût ou
mortalité)

Nématode Caenorhabditis elegans Réduction de
l’assimilation

Effet direct sur la
reproduction (gamètes
mâles)

Coût de croissance et
maturation

Effet direct sur la
reproduction (gamètes
mâles)

n.d.

Poisson-zèbre Danio rerio Réduction de
l’assimilation

Coût de croissance et
maturation

n.d. n.d.
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sensibilité entre les espèces, on constate de prime abord que la toxicité de chaque

radionucléide est caractérisée par des modes d’action métaboliques similaires d’une espèce à

l’autre. L’exemple le plus frappant est celui de l’U appauvri qui induit systématiquement une

réduction de l’assimilation chez les trois espèces étudiées, ainsi qu’un coût de croissance et de

maturation chez la daphnie D. magna et chez le poisson-zèbre D. rerio. De même, la

radiotoxicité gamma du Cs-137 induit un coût de croissance et de maturation doublé d’un

effet direct sur la reproduction chez la daphnie D. magna et chez le nématode C. elegans. Le

second point crucial que l’on peut noter chez D. magna est l’induction d’un coût de

croissance et maturation chaque fois qu’on a observé une accumulation transgénérationnelle

de dommages moléculaires, à savoir dans les cas de l’U appauvri et de la radiotoxicité gamma

du Cs-137. Le travail entamé dans le projet DEB-RAD est loin d’être achevé. Il doit être

poursuivi afin de : (i) comparer la toxicité des rayonnements alpha et gamma (Efficacité

Biologique Relative) sur une base mécaniste, toxico-cinétique toxico-dynamique ; (ii) de

calculer des valeurs robustes d’EC10 ou EDR10 pour l’U appauvri les rayonnements alpha et

gamma pour l’ensemble des effets à l’échelle de l’organisme dans les générations testées et

ultérieures ; (iii) d’estimer les risques à l’échelle de la population plus pertinente d’un point

de vue écologique (voir le Chapitre 5).

4.6.3. L’irradiation gamma comme outil d’étude ?

L’irradiation gamma peut être vue comme un outil des plus intéressants pour étudier la

réponse du budget énergétique au stress toxique dans une situation expérimentale simplifiée.

Celle-ci ne nécessite pas que l’émetteur radioactif soit internalisé ce qui permet un contrôle

des plus précis dans l’application d’un stress oxydatif. Par rapport à l’exposition à un

contaminant chimique, l’irradiation gamma permet donc d’étudier plus étroitement certains

rouages de la réponse des organismes, comme la cinétique d’induction et de réparation du

dommage ou la mise en œuvre des mécanismes de défense, en assurant, dans le modèle

DEBtox, l’économie d’une description de la cinétique d’internalisation associée. Comparer la

radiosensibilité et comprendre pourquoi elle diffère entre différentes espèces seront facilités

d’autant plus que la sensibilité des organismes est indépendante de toute cinétique

d’internalisation (et de ses spécificités associées comme la biodiponibilité, la capacité

d’accumulation et de dépuration etc. qui sont autant de processus qu’il faut avoir quantifié

dans le cas de la toxicité chimique). En outre, elle permet d’étudier comment la disponibilité

de la nourriture influence la réponse des organismes au stress toxique, là où l’abondance des

apports nutritionnels a tôt fait d’altérer l’internalisation d’un contaminant chimique (voie

trophique) et d’en modifier l’intensité de la toxicité.
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Chapitre 5

Modélisations de la dynamique de population
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5.1. EXTRAPOLATION INDIVIDU – POPULATION

5.1.1. Contexte

L’incertitude en évaluation du risque écologique tient, en autre, aux hypothèses clés sur

lesquelles se fondent les approches méthodologiques telles que la SSD (voir paragraphe

2.6.2). En comparant entre elles des valeurs d’EC10 ou d’EDR10, on admet de façon implicite

1) que les effets de la toxicité observés chez les organismes peuvent être directement

comparés entre différentes espèces et entre différents traits biologiques, et 2) que n’importe

quel niveau d’effet mesuré à l’échelle de l’individu est directement représentatif de l’impact

sur la population. En particulier, le second point rejoint le besoin reconnu d’une plus grande

pertinence écologique, en protégeant les espèces aux niveaux de la population, de la

communauté, voire de l’écosystème, échelles d’organisation biologiques difficiles à

appréhender en évaluation du risque écologique (De Mott et al., 2005).

Afin de réduire cette incertitude et son conservatisme associé, et d’éviter une évaluation

inexacte du risque écologique, un nombre croissant d’études ont proposé d’utiliser des

modèles de population des espèces représentatives du milieu naturel. Ces modèles permettent

d’explorer la réponse des populations aux contaminants chimiotoxiques, comme les pesticides

(Forbes et Calow, 2002 ; Stark et al., 2004 ; Hanson et Stark, 2011 ; Ibrahim et al., 2014) ou

plus récemment, aux radionucléides et aux rayonnements ionisants (Alonzo et al., 2008b ;

Biron et al., 2012 ; Lance et al., 2012). Un des objectifs de ces études est d’extrapoler

mathématiquement les effets toxiques de l’échelle de l’individu – où ils sont observés

expérimentalement – à celle de la population et de tester si les populations sont plus sensibles

à la toxicité que les organismes. Les approches requièrent communément : 1) une revue des

effets toxiques, issus des tests expérimentaux ou des données terrain, induits par le

contaminant chimique ou radioactif considéré, et 2) un exercice de modélisation pour simuler

la dynamique de population chez les espèces d’intérêt, en posant l’hypothèse que la réponse

des populations à la pollution doit dépendre à la fois de la manière dont les fonctions

biologiques clés, comme la survie et la reproduction, sont affectées par la toxicité et de la

manière dont la dynamique de population répond aux changements de ces fonctions

biologiques. Dans le cas des polluants chimiques, les prédictions de modèles de population

simples ont très tôt montré que les effets à l’échelle de individu peuvent avoir des

conséquences extrêmement différentes pour la population en fonction de la nature du critère

individuel affecté et de la réponse démographique examinée, et en fonction de l’espèce

considérée (Stark et al., 2004 ; Raimondo et al., 2006). Ces prédictions contredisent le

postulat que les EC10 – ou les EDR10 dans notre cas – ont des conséquences comparables en

termes de protection malgré la multitude des traits biologiques concernés (survie, longévité,

âge de puberté, fécondité, morbidité etc.

5.1.2. Propager les effets de la radiotoxicité de l’organisme à la population

La population peut-elle être plus radiosensible que l’organisme ? C’est la question à

laquelle on tente de répondre avec les recherches conduites dans le cadre des projets
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européens ERICA et STAR en collaboration avec de nombreux instituts (Dr. Deborah

Oughton et Dr. Turid Hertel-Aas du NMBU ; Prof. Jordi Vives i Batlle du SCK•CEN ; Dr.

Almudena Real du CIEMAT ; Dr. Clare Bradshaw de l’Université de Stockholm ; Dr. Mike

Gilek de l’Université de Södertörn). L’hypothèse considérant que, puisque qu’une population

n’est qu’un groupe d’individus, il faut d’abord que l’individu soit affecté pour que la

population soit affectée à son tour, demande d’être validée ou invalidée. Diverses

modélisations de population sont ainsi réalisées et publiées. L’étude Alonzo et al. (2008b)

évalue à l’aide de modèles simples l’effet des radiations ionisantes sur la croissance de

population chez les deux espèces d’invertébrés, D. magna et E. fetida, à l’aide des données

acquises lors des expériences d’exposition chroniques conduites pendant le programme

ERICA (Hertel et al., 2007 ; Alonzo et al., 2008a). Une approche plus approfondie est menée

à l’aide de modèles matricielles dits « matrices de Leslie » (Leslie, 1945 ; Caswell, 2001),

utilisées de plus en plus couramment pour étudier la dynamique de population en réponse à

divers contaminants toxiques affectant la survie et la reproduction. Cette approche est d’abord

appliquée chez trois espèces d’invertébrés aquatiques (Lance et al., 2012) chez lesquelles des

données d’effets sur la radiotoxicité gamma chronique sont disponibles en quantité et qualité

suffisante dans la base de données FREDERICA (Copplestone et al., 2008). Ces données

correspondent aux relations dose-réponse établies sur divers traits biologiques et divers stades

de vie. La méthode est ensuite généralisée à neuf autres espèces animales (incluant des

invertébrés du sol, des poissons et des mammifères terrestres) pour lesquelles quelques

données pertinentes de radiotoxicité chroniques sont décrites dans FREDERICA (Alonzo et

al., 2016). Nous simulons ainsi, au fil des années, les variations des traits biologiques à

l’échelle de l’organisme et des traits démographiques prédits pour la population sur une

gamme de débits de dose. L’objectif est d’utiliser ces modèles théoriques : 1) pour identifier

les critères qui, au niveau individuel, ont la plus forte influence sur la dynamique de

population ; 2) pour comparer la radiosensibilité entre les échelles de l’organisme et de la

population et ; 3) pour examiner si les niveaux de référence reconnus internationalement pour

la radioprotection des écosystèmes, basés sur l’analyse des effets au niveau individuel,

protègent aussi les espèces au niveau population. Ces prédictions, fondées sur des hypothèses

sujettes à caution, restent pleines d’incertitude. Nous montrons au travers d’un cas d’étude

précis que la méthode la plus robuste pour extrapoler les effets toxiques de l’organisme à la

population est basé sur un couplage des modèles DEBtox et des matrices de Leslie (Biron et

al., 2012). Ce dernier travail fait l’objet d’une collaboration avec le Pr. Sandrine Charles et le

Dr. Elise Billoir (UMR 5558 LBBE) de l’Université Claude Bernard Lyon 1.

5.2. MODELES DE POPULATION

5.2.1. Populations structurées en âge

Les premiers modèles mis en place lors du programme européen ERICA (Alonzo et al.,

2008b) sont basés sur une population structurée en âge et décrivent la distribution en âge des

individus au temps ,ݐ où ݊(ݐ) est le nombre d’individus dans la classe d’âge .݅ En supposant

un système clos, sans immigration ou émigration, les simulations permettent de calculer le

nombre total d’individus dans la population au temps ,ݐ selon :
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(ݐ)ܰ =  ݊(ݐ)



(Equation 29)

Les simulations démarrent au temps ݐ avec 10 individus, comme suit :

൜ ଵ݊(ݐ) = 10

݊(ݐ) = 0 ∀݅> 1
(Equation 30)

Les individus progressent ensuite d’une classe d’âge à la suivante au cours d’intervalles de

temps ,ݐ∆ équidistants et discrets. Parce que les cycles de vie modélisées peuvent présenter

une longévité et un temps de génération très variables d’une espèce à l’autre, différents pas de

temps sont considérés lors des simulations : un jour chez D. magna et une semaine chez

Eisenia fetida. Comme dans une matrice de Leslie (1945), les changements dans la population

au cours du temps sont gouvernés pas des taux de survie et de fécondité, ܲ et ,ܨ dépendants

de l’âge. On définit ܲ comme la probabilité qu’un individu survive de la classe d’âge ݅à la

classe d’âge ݅+ 1 et commeܨ le nombre descendants survivant jusqu’à l’âge 1 engendrés par

un individu de la classe d’âge .݅ Les individus commencent à se reproduire après avoir atteint

l’âge de puberté noté ݅ : ∀݅≤ ݅ܨ���= 0. Entre les temps etݐ +ݐ 1, le nombre d’individus

dans chaque classe d’âge est calculé selon les équations suivantes :

ቐ
݊ାଵ(ݐ+ 1) = ܲ∙ ݊(ݐ) ∀݅< 1

ଵ݊(ݐ+ 1) = ܲ ∙  ∙ܨ ݊(ݐ)



(Equation 31)

où ܲ est un terme additionnel permettant de prendre en compte la proportion d’individus

participant activement à la reproduction ou le taux d’éclosion des pontes, etc. La reproduction

de toutes les classes d’âge est sommée pour calculer le nombre d’individus d’âge ݅= 1. Au fil

du temps, les individus sont retirés de la population quand ils atteignent un âge maximal, noté

݅ ௫ : ∀݅> ݅ ௫���݊(ݐ) = 0. Dans notre étude (Alonzo et al., 2008b), l’ensemble des

paramètres de l’histoire de vie ( ݅, ݅ ௫, ܲ, ܨ etc.) est obtenu pour chaque niveau

d’exposition à partir des expérimentations sur D. magna et E. fetida au laboratoire et d’une

recherche bibliographique complémentaire (Alonzo et al., 2008a ; Hertel-Aas et al., 2007). A

l’aide de ces modèles simples, on étudie ainsi le retard de croissance de la population,

௧ߜ = ௫ݐ − ,ଵݐ défini comme le laps de temps supplémentaire nécessaire pour qu’une

population exposée croisse de la taille (ݐ)ܰ à la taille (ଵݐ)ܰ en comparaison de la population

témoin non exposée. Avec ܰ et ܰ௫ la taille des populations témoin et exposée, on a donc :

൜
ܰ௫(ݐ௫ − 1) < (ଵݐ)ܰ

ܰ௫(ݐ௫) ≥ (ଵݐ)ܰ
(Equation 32)

5.2.2. Matrices de Leslie

Durant le programme européen STAR, l’approche adoptée (Lance et al., 2012 ; Alonzo et

al., 2016) repose sur les modèles dits matrices de Leslie (Leslie, 1945 ; Caswell, 2001).

Comme précédemment, la population est structurée en classes d’âge (ou en stade de vie), et

représentée, cette fois, à l’aide d’un vecteur ሬ⃗݊(ݐ) contenant les nombres ݊(ݐ) d’individus de

chaque classe d’âge au temps ,ݐ ݅variant toujours de 1 à ݅ ௫ :
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ሬ⃗݊(ݐ) =

⎣
⎢
⎢
⎢
⎡ ଵ݊(ݐ)

⋮

݊(ݐ)
⋮

݊ ೌೣ
⎦(ݐ)

⎥
⎥
⎥
⎤

(Equation 33)

On introduit la matrice de Leslie ܣ de taille ݅ ௫ × ݅ ௫, dont les éléments incluent les

taux de survie ܲrangés sur la sous-diagonale et les taux de fécondité rangésܨ sur la première

ligne (Figure 50). Cette matrice permet de calculer le vecteur de la population au temps +ݐ 1

à l’aide de l’équation :

ሬ⃗݊(ݐ+ 1) = ܣ ∙ ሬ⃗݊(ݐ) (Equation 34)

La matrice de Leslie ܣ s’obtient assez aisément à partir du diagramme de cycle de vie (Figure

50), construit à l’aide des connaissances sur l’histoire de vie des espèces abordées, acquises

au travers d’une recherche bibliographique (Lance et al., 2012 : Alonzo et al., 2016).

5.2.3. Traits démographiques simulés

Le comportement dynamique d’un modèle de population tel que ceux décrits dans nos

études (Alonzo et al., 2008b, 2016 ; Lance et al., 2012) varie fortement en fonction de l’état

initial mais tend, après un nombre suffisant de pas de temps, vers un état asymptotique stable

dans de nombreux cas (Caswell, 2001). Cet état asymptotique dépend considérablement des

hypothèses de travail formulées et – entre autres – de la densité-dépendance, qui détermine

Figure 50. Diagramme de cycle de vie et sa matrice de Leslie A associée (Caswell, 2001), considérant les
stades œuf, juvénile et adulte. Ages exprimés en unités de temps avec iH l’âge à l’éclosion, iP l’âge à la
puberté, imax la longévité de l’espèce, Pi le taux de survie (proportion de survivants de la classe d’âge i à

la suivante au cours du laps de temps t) et Fi le taux de fécondité (nombre d’œufs produit par individu

de la classe d’âge i au cours du laps de temps t).

Stade juvénile Stade adulteStade œuf

PiH
Pimax

PiP
PiP+1 Pimax-1

P1

F imax
F iP+1 F imax-1

iH … imaxiP iP+1 imax-1
…1 …

0 … 0 … 0 F … F F

P 0 0 0 0 0 0 0 0

0 … 0 0 0 0 0 0 0

0 0 P 0 0 0 0 0 0
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0 0 0 0 0 0 0 P 0
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comment les taux de survie et de fécondité seront affectés à mesure que croit la taille de la

population (Neubert et Caswell, 2000 ; Caswell, 2001). En l’absence de densité dépendance –

une hypothèse de travail théorique très éloignée de la plupart des situations réelles – la

population continue de croitre quelle que soit l’abondance des individus vers un taux de

croissance ߣ asymptotique constant. Avec l’introduction d’une règle de densité dépendance, la

population tend vers un état d’équilibre dynamique marqué par un taux de croissance égal à 1

quand la taille de la population atteint une valeur maximale ܰ (taille à l’équilibre). Dans la

littérature, différentes hypothèses sont proposées pour décrire comment est appliqué l’effet de

la densité (Neubert et Caswell, 2000 ; Caswell, 2001). Notre objectif est seulement d’explorer

différentes situations (croissance illimitée ou équilibre dynamique) et d’examiner si l’effet de

la toxicité varie en fonction de l’hypothèse considérée (Hayashi et al., 2009) – toute

considération quant à la pertinence d’un modèle de densité-dépendance par rapport à un autre

étant en dehors du cadre de notre étude. Les matrices de Leslie matrices permettent d’évaluer

la dynamique de population au travers de nombreux traits démographiques dont quelques

exemples sont décrits dans le Tableau 25.

5.2.4. Combiner la radiosensibilité des traits biologiques

Les matrices de Leslie matrices nous permettent de propager la radiotoxicité de l’échelle

des organismes et à celle de la population. Leur principal force est à la fois de combiner

plusieurs réponses observées simultanément sur différents traits biologiques et différents

stades de vie, d’en pondérer l’importance pour la population en fonction des spécificités et

des fragilités du cycle de vie de chaque espèce et d’en agréger une conséquence unique à un

niveau d’organisation plus pertinent en terme de risque écologique. Dès lors qu’elle affecte la

survie, la fécondité, l’âge de puberté et/ou la longévité, la toxicité peut modifier un ou

plusieurs éléments ܽ d’une matrice de Leslie (݆ et ݇ correspondant aux lignes et aux

colonnes), ce qui implique que la réponse de la population est la résultante de tous les effets

induits. La dérivée totale du trait démographique ݕ vis-à-vis un quelconque facteur ݔ peut

alors être calculée approximativement à l’aide de la formule :

ݕ݀

ݔ݀
≈  ቆ

ݕ߲

߲ ܽ
∙
݀ ܽ

ݔ݀
ቇ

,

(Equation 35)

Dans nos études, on souhaite construire la courbe dose-réponse du taux reproductif net

ܴ(݀ݎ), du taux de croissance asymptotique (ݎ݀)ߣ et de la taille à l’équilibre ܰ(݀ݎ), ce qui

implique en pratique d’exprimer la matrice de la population exposée ௗܣ pour tout débit de

dose ݎ݀ variant de 10−3 to 105 mGy h−1 (Lance et al., 2012 ; Alonzo et al., 2016). Pour ce

faire, on calcule à l’aide des courbes dose-réponse de l’éclosion, de la fécondité et de la

survie, les niveaux d’effet ுݔ ,(ݎ݀) (ݎ݀)ிݔ et (ݎ݀)ௌݔ qui seront appliqués aux taux de survie

et de fécondité ܲ et dansܨ la matrice de population. Plusieurs hypothèses sont formulées au

préalable : 1) toute réduction du taux d’éclosion s’applique à la survie durant le stade œuf ; 2)

toute réduction du taux de survie s’applique uniformément à toutes les classes d’âge du stade

juvénile et/ou du stade adulte (de façon spécifique si des données plus précises sont
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Tableau 25. Traits démographiques simulés à l’aide des modèles de population.

Nom, symbole Définition Commentaires

Taux de croissance

asymptotique de la population,

ߣ

Soit ,ሬሬ⃗ݓ la structure

asysmptotique de la

population :

ܣ ∙ ሬሬ⃗ݓ = ߣ ∙ ሬሬ⃗ݓ

correspondߣ donc à une valeur

propre de la matrice de

transition ܣ et ሬሬ⃗ݓ est son

vecteur propre associé

Si <ߣ 1, la population croit

sur le long terme. Si >ߣ 1, la

population décroit et tend vers

l’extinction.

Taux reproductif net, ܴ
ܴ =  ݂∙ ݈



où li est la probabilité de

survivre jusqu’à l’âge i, soit

݈= ∏ ܵ
ି ଵ
ୀଵ

Probabilité d’extinction >ߣ)ܲ 1)

Sur une distribution des valeurs

de calculéesߣ selon un

scenario d’exposition donné

Temps à l’extinction, ఌݐ ௧ഄߣ ≤ ߝ

Laps de temps nécessaire pour

que la taille d’une population,

dont >ߣ 1, décline jusqu’à la

proportion  de sa valeur

initiale (ݐ)ܰ

Taille à l’équilibre de la

population, ܰ

Dans les populations densité-

dépendantes, ∑ ݊(ݐ) de sorte

que =ߣ 1

Différentes formes de densité-

dépendance possibles avec

leurs tailles à l’équilibre

respectives (ܰ , ܰி, ܰ, ܰ)

selon que la densité affecte la

survie et la reproduction

uniformément, ou seulement la

reproduction, seulement la

survie juvénile ou adulte etc.

disponibles) ; 3) toute réduction de fécondité s’applique uniformément à toutes les classes

adultes. :

ቐ
ܲ(݀ݎ) = ܲ∙ ுݔ] ଵ[(ݎ݀) ಹ⁄ pour ݅≤ ு݅

ܲ(݀ݎ) = ܲ∙ ଵ[(ݎ݀)ௌݔ] ௧್ೞ⁄ pour ݅> ு݅

(ݎ݀)ܨ = ∙ܨ (ݎ݀)ிݔ pour ݅> ݅

(Equation 36)

où ܲ(݀ݎ) et (ݎ݀)ܨ sont les taux de survie et de fécondité de la classe d’âge ݅au débit de

dose avec)ݎ݀ ு݅ l’âge à l’éclosion et ௦ݐ le temps auquel la survie est mesurée).
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Ces hypothèses sont nécessaires quand on ne dispose que de la courbe dose-réponse pour

un temps d’exposition donné afin d’extrapoler l’effet mesuré à toutes les classes d’âge mais

on pressent bien sûr qu’elles sont discutables dans la mesure où l’on sait que les effets sont

des processus qui varient avec le temps et donc au cours du cycle de vie. De ce point de vue,

un modèle dynamique tel que l’approche DEBtox reste la méthode la plus rigoureuse pour

décrire comment les effets varient au fil du cycle de vie entier d’une espèce et la seule pour

extrapoler de façon robuste les réponses toxiques, de l’échelle de l’organisme à celle de la

population (Billoir et al., 2007).

5.2.5. Espèces biologiques modélisées

Les premières espèces modélisées (Alonzo et al., 2008b) sont D. magna et E. fetida, les

invertébrés utilisés lors des expériences d’exposition chroniques conduites pendant le

programme ERICA (Hertel et al., 2007 ; Alonzo et al., 2008a). Lors du programme européen

STAR, l’approche basée sur les matrices de Leslie est appliquée aux espèces chez lesquelles

des données sur la radiotoxicité gamma chronique sont disponibles en quantité et qualité

suffisante dans la base de données FREDERICA (Copplestone et al., 2008). Les données

relatives aux dommages génétiques, biochimiques ou histologiques ne pouvant directement

alimenter un modèle de population, seuls sont d’abord retenus trois invertébrés aquatiques,

pour lesquels l’effet des radiations gamma chroniques sur la survie, la fécondité et l’éclosion

est décrit (Lance et al., 2012). Les espèces en questions sont les annélides polychètes marins

Neanthes arenaceodentata et Ophryotrocha diadema, et le gastéropode d’eau douce Physa

heterostropha. La méthode est ensuite généralisée à neuf autres espèces pour lesquelles

quelques données pertinentes de radiotoxicité chroniques sont décrites dans FREDERICA, ce

qui inclut trois nouveaux groupes taxonomiques des invertébrés terrestres (avec les annélides

oligochètes E. fetida et Lumbricus terrestris et le cloporte Porcellio scaber), des poissons

(avec le guppy Poecilia reticulata, le medaka japonais Oryzias latipes, le saumon pacifique

Oncorhynchus tschawytscha) et des mammifères terrestres (avec la souris Mus musculus, le

chien Canis familiaris et la chèvre Capra hircus) (Alonzo et al., 2016).

5.2. ANALYSES DE SENSIBILITE

Dans l’étude Alonzo et al. (2008b), on examine, chez le ver E. fetida et la daphnie D.

magna lors du programme européen ERICA, comment les modèles de population répondent à

une variation graduée touchant différents traits biologiques (incluant la survie, la fécondité et

l’âge de puberté). On constate alors que les deux espèces d’invertébrés simulées ne répondent

pas de façon égale à un même niveau de variation (Figure 51). D. magna semble ainsi

beaucoup plus sensible que E. fetida à une réduction de la taille des pontes ou à un retard dans

la reproduction. Cette différence serait liée aux caractéristiques du cycle de vie, beaucoup plus

rapide chez les daphnies que chez les vers. Pour illustrer ce point sur un seul exemple criant,

on constate chez D. magna, qu’un retard relatif de l’âge de puberté de 20%, une réduction de

fécondité de 50% ou une augmentation de la mortalité de 80% causent tous les trois un même

retard de croissance équivalent à 10 jours (un temps de génération). De plus, ces mêmes
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Figure 51. Retard de croissance de population (relatif au temps de génération : 10 jours chez D. magna ;
3 mois chez E. fetida), prédit en fonction du trait biologique affecté et du niveau d’effet sur ce trait (20 à
80% pour la mortalité et la fécondité ; 10 à 40% pour le retard de puberté) (Alonzo et al., 2008b). L’effet
sur la reproduction par individu représenté en abscisse est calculé sur deux temps de génération.

variations sont perçues respectivement comme des réductions de la reproduction par individu

de 14%, 50% et 60% (calculées sur deux temps de générations, soit approximativement la

durée du test chronique de 21 jours). On voit donc bien que rien n’est moins comparable – à

l’échelle de la population comme à celle de l’organisme – qu’un niveau donné d’effet. A

fortiori, la valeur de 10% d’effet, qui sert de fondement à l’appréciation du risque écologique,

peut avoir des conséquences très variables selon le trait biologique qu’il impacte et l’espèce

chez laquelle on le mesure !

On essaie, lors du programme européen STAR, de comparer de manière plus formelle, à
l’aide des matrices de Leslie, les variations de sensibilité prédites entre l’échelle des
organismes et celle des populations. On conduit pour ce faire une analyse d’élasticité (Alonzo

et al., 2016). L’élasticité ௬,௫ߝ est définie comme la réponse relative ቀ
డ௬

௬
ቁ vis-à-vis d’une

perturbation relative ቀ
డ௫

௫
ቁ(Caswell, 2001). On l’obtient donc par la formule :

௬,௫ߝ =
ݔ

ݕ
∙
ݕ߲

ݕ߲
=

l߲n(ݕ)

l߲n(ݔ)
(Equation 37)

où ݕ va représenter le taux reproductif net ܴ, le taux de croissance asymptotique ߣ ou la

taille à l’équilibre ܰ, et ݔ une réduction des taux de survie ܲ aux stades œuf et juvénile

(݅≤ ݅) ou au stade adulte (݅> ݅), des taux de fécondité ouܨ un décalage de puberté iߜ de

sorte que ାఋ୧ುܨ = .ܨ

Les résultats de cette analyse démontrent, encore une fois, que les effets mesurés à

l’échelle de l’organisme peuvent avoir des conséquences prédites très différentes pour la

dynamique de population. L’avantage, cette fois, est qu’on peut quantifier les conséquences

d’un effet de 10% pour différents traits biologiques et démographiques et différentes espèces.

La Figure 52 relate quelques-uns des résultats obtenus, pour illustrer toute l’amplitude de la

variabilité couverte par nos modèles. Ainsi dans le graphe A, pour une espèce donnée (le ver
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Figure 52. Analyses d’élasticité des
modèles de population, montrant le
pourcentage de réponse au niveau de
la population à une variation de 10%
au niveau individuel. A) Réponse du
taux reproductif net (R0) chez le ver de
terre (L. terrestris) en fonction du trait
individuel modifié ; B) Réponse du
taux reproductif net R0 au
changement de l’âge à la puberté, en
fonction de l’espèce considérée ; C)
Réponse au niveau population chez le
cloporte (P. scaber) au changement de
de l’âge à la puberté, en fonction du
trait démographique considéré.

de terre L. terrestris), on voit que 10% de perturbation a une conséquence sur un trait

démographique donné (le taux reproductif net ܴ) qui varie de 2,5% à 12,5% selon le trait

affecté au niveau de l’organisme. Un recul de l’âge à la puberté parait dans cet exemple très

peu impactant par rapport aux autres traits biologiques – ce qui est très différent de ce qu’on

observait précédemment chez D. magna. Regardons comment la même situation (la réponse

de ܴ à un recul de 10% de l’âge à la puberté) varie entre les espèces (graphe B) : si chez les

vers terrestres ou marins, les conséquences demeurent entre 2,5 et 7%, celle chez le cloporte

(P. scaber) s’envole à 22%, soit approximativement un ordre de grandeur dans la variabilité

de la réponse. Qu’en est-il de la réponse des autres traits démographiques calculée chez cette

espèce (P. scaber), toujours pour un recul de 10% de l’âge à la puberté (graphe C) ? On voit

là encore que la réponse de la population varie entre 2 et 22% entre les traits démographiques,

indépendamment des hypothèses de travail formulées (les valeurs asymptotiques de ܴ et ߣ

correspondant au régime non limité, celles de ܰ et ܰி à l’équilibre dynamique contraint par

la densité).

5.3. RADIOTOXICITE A L’ECHELLE DE LA POPULATION

5.3.1. Retard de croissance des populations exposées aux rayonnements ionisantes

On s’intéresse ici aux deux espèces d’invertébrés servant aux expérimentations durant le

programme européen ERICA (Larsson, 2008), à savoir l’annélide terrestre E. fetida exposé

aux rayonnements gamma (irradiation au Co-60) et le cladocère D. magna exposé aux

rayonnements alpha (contamination à l’Am-241). Chez E. fetida, le modèle prédit un retard de

croissance de la population augmentant avec le débit de dose gamma (Figure 53). Ce retard

correspond à 50 jours (soit approximativement 0,6 temps de génération chez E. fetida) au

débit de dose de 11 mGy h−1. L’extinction de la population est prédite à 43 mGy h−1. Chez

D. magna, le modèle prédit un retard de croissance seulement lorsque l’exposition aux

rayonnements alpha se poursuit sur plusieurs générations. Ce retard augmente avec le débit de

dose pour atteindre 8 jours (soit 0,8 temps de générations chez D. magna) à 15 mGy h−1, le
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Figure 53. Effet prédit sur la
croissance en nombre de la
population, en fonction du
débit de dose et du nombre de
générations considérées, chez
les annélides E. fetida et les
crustacés D. magna,
respectivement exposés aux
rayonnements gamma et alpha
(Alonzo et al., 2008b, à partir
des données de Hertel-Aas et
al., 2007 et Alonzo et al.,
2008a).

niveau testé d’exposition le plus élevé dans les expériences (0,30 à 15 mGy h−1). On illustre

bien, dans le cas présent, l’importance d’étudier la réponse sur plusieurs générations pour

prédire les conséquences démographiques à l’échelle de temps la plus pertinente.

5.3.2. Radiosensibilité des traits démographiques

On s’intéresse, dans l’étude de Lance et al. (2012), à la dynamique de population

d’invertébrés aquatiques : deux polychètes marins, N. arenaceodentata et O. diadema, et un

gastéropode d’eau douce, P. heterostropha. Les espèces ont été retenues car on dispose dans

FREDERICA des données propres à établir les courbes dose-réponse de l’éclosion, de la

reproduction et de la survie lors d’une irradiation gamma chronique en conditions contrôlées

(Figure 54). Ces courbes dose-réponses sont combinées au sein des matrices de Leslie de

chaque espèce afin de modéliser les variations du taux reproductif net ܴ et du taux de

croissance asymptotique ߣ sur la même gamme de débit de dose (Figure 55).

L’exercice permet de comparer la radiosensibilité entre l’échelle de l’organisme et celle de

la population, sur la base des valeurs d’EDR10 estimées pour les différents traits biologiques et

démographiques. A l’échelle de l’organisme, la valeur d’EDR10 la plus faible par espèce vaut

830 µGy h−1 chez N. arenaceodentata, 1300 µGy h−1 chez O. diadema et 55 mGy h−1 P.

heterostropha – le trait biologique le plus radiosensible correspond à l’éclosion chez les deux

polychètes et à la fécondité chez la physe. Au niveau de la population, ܴ et ߣ délivrent

respectivement des EDR10 de 830 et 6900 µGy h−1 chez N. arenaceodentata, de 620 et 5000

µGy h−1 chez O. diadema et à 17 et 74 mGy h−1 chez P. heterostropha. Ces résultats

permettent de tirer quelques observations des plus intéressantes :

- premièrement, pour chaque espèce, le taux reproductif net ܴ est le trait démographique le

plus radiosensible, en délivrant toujours une EDR10 plus faible que celle du taux de croissance
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Figure 54. Effets des rayonnements gamma chroniques à l’échelle individuelle en fonction du débit de
dose chez trois espèces d’invertébrés aquatiques. Données d’effet issues de la base de données
FREDERICA. Courbes dose-réponse ajustées à l’aide de modèles log-logistiques. Intervalles de confiance
obtenus à l’aide d’un bootstrap (10 000 itérations).

asymptotique ߣ ;

- deuxièmement, pour chaque espèce, le taux reproductif net ܴ est au moins aussi

radiosensible que le trait biologique le plus radiosensible à l’échelle individuelle.

- troisièmement, l’ordre de radiosensibilité des espèces diffère entre les échelles, avec

Figure 55. Réponses aux rayonnements gamma chroniques du taux reproductif net R0 (nombre d’œufs

produits par individu sur un cycle de vie) et du taux de croissance asymptotique de la population 
prédits à partir des effets observés à l’échelle individuelle en fonction du débit de dose, chez trois
espèces d’invertébrés aquatiques. Intervalles de confiance obtenus à l’aide d’un bootstrap (10 000
itérations).
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N. arenaceodentata comme espèce la plus radiosensible à l’échelle de l’organisme et O.

diadema comme espèce la plus radiosensible à celle de la population.

L’étude Alonzo et al. (2016) prolonge chez neuf espèces (invertébrés du sol, poissons et

mammifères terrestres), le travail abordé chez les invertébrés aquatiques (Lance et al., 2012).

L’objectif est de généraliser la comparaison de la radiosensibilité entre les échelles de

l’organisme et de la population, d’estimer les débits de dose causant différents niveaux de

risque pour la population et de les comparer vis-à-vis des valeurs de référence proposées au

niveau international pour la radioprotection des écosystèmes. Pour ce faire, on modélise à

l’aide des matrices de Leslie, la réponse de la dynamique de population (au travers du taux

reproductif net ܴ, du taux de croissance asymptotique ߣ et de la taille à l’équilibre ܰ) sur

une gamme de débits de dose gamma externe (10−3 à 105 mGy h−1). Parmi les traits

démographiques simulés, le taux reproductif net ܴ délivre, encore une fois, les EDR10 les

plus faibles par espèce, avec des valeurs variant de 26 µGy h−1 chez la souris M. musculus à

38 mGy h−1 chez le medaka japonais O. latipes (Tableau 26). Comme chez les invertébrés

aquatiques, les valeurs d’EDR10 délivrées par ܴ sont toujours inférieures (pour 3 espèces) ou

égales (pour les six autres) à la plus faible EDR10 calculée pour les différents traits

biologiques.

5.4. RISQUES POUR LA POPULATION DANS QUATRE GROUPES TAXONOMIQUES

5.4.1. Quels niveaux de risques évaluer ?

Comme expliqué dans le Tableau 25, le taux de croissance asymptotique ߣ renseigne sur le

devenir à long terme de la population exposée, une valeur inférieure à 1 signifiant que la

population décroît et tend vers l’extinction. Avec des valeurs de ߣ dans la population non

exposée variant de 1,3 chez N. arenaceodentata et P. scaber à 5,6 chez O. latipes, on

comprend qu’une réduction de 10% de ߣ représente une situation plus ou moins proche du

seuil d’extinction – l’extinction étant même atteinte avec une réduction de 10% pour toute

espèce dont le taux ߣ est inférieur à 1,1 dans la population témoin. Ainsi, selon que la

croissance des espèces soit lente ou rapide, la réduction de ߣ entrainant l’extinction de la

population varie, dans notre étude, de 22% chez N. arenaceodentata et P. scaber à 82% chez

O. latipes. Il nous apparait qu’évaluer des impacts pour la population comparables entre les

espèces serait plus pertinent. C’est la tâche à laquelle nous nous attelons dans l’étude Alonzo

et al. (2016).

L’extinction de la population – caractérisée par une valeur du taux de croissance

asymptotique inférieure à 1 (Caswell, 2001) – ne peut, de toute évidence, pas servir de critère

pour évaluer si la population est protégée ou non. Dans ce contexte, d’autres niveaux de

risques dits « de pseudo-extinction », de sévérité moindre pour la population, sont explorés

dans Alonzo et al. (2016). Ces risques sont définis comme la probabilité qu’un trait

démographique décline sous une certaine limite prédéfinie (Hanson et Stark, 2012). Le

concept de risque cible un niveau donné d’impact et lui combine la probabilité que cet impact

advienne. Calculer des risques pour la population implique donc que l’intervalle de confiance
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Tableau 26. Débits de dose effectifs (µGy h
−1

) les plus faibles par espèce induisant 10% d’effet sur les critères

au niveau individuel et population chez les invertébrés aquatiques et du sol, les poissons et les mammifères

terrestres. Les valeurs sont reportées avec leur intervalle de confiance entre crochets (5
e

et 95
e

percentiles)

construits à l’aide d’un bootstrap (5 000 itérations).

Invertébrés aquatiques Neanthes

arenaceodentata

Ophryotrocha

diadema

Physa

heterostropha

Critère au niveau individuel

Plus faible EDR10

Critère au niveau population

Plus faible EDR10

Eclosion

830

[130 – 3 500]

R0

830

[130 – 3 100]

Eclosion

1 300

[830 – 1 900]

R0

620

[320 – 960]

Fécondité

55 000

[47 000 – 57 000]

R0

17 000

[13 00 – 37 000]

Invertébrés du sol Eisenia

fetida

Lumbricus

terrestris

Porcellio

scaber

Critère au niveau individuel

Plus faible EDR10

Critère au niveau population

Plus faible EDR10

Fécondité

3 400

[2 000 – 5 400]

R0

3 200

[2 000 – 4 500]

n.d.

R0

3 200

[2 000 – 4 500]

Fécondité

2 600

[1 500 – 5 400]

R0

2 600

[1 500 – 5 400]

Poissons Oncorhynchus

tschawytscha

Oryzias

latipes

Poecilia

reticulata

Critère au niveau individuel

Plus faible EDR10

Critère au niveau population

Plus faible EDR10

Eclosion

710

[360 – 1 200]

R0

630

[260 – 1 100]

Eclosion

42 000

[37 000 – 47 000]

R0

38 000

[27 000 – 43 000]

Fécondité

280

[52 – 730]

R0

280

[52 – 730]

Mammifères terrestres Mus

musculus

Canis

familiaris

Capra

hircus

Critère au niveau individuel

Plus faible EDR10

Critère au niveau population

Plus faible EDR10

Fréquence de portée

26

[7,2 – 92]

R0

26

[7,2 – 86]

Fécondité

1 800

[1 700 – 1 900]

R0

1 800

[1 400 – 1 900]

Fécondité

2 000

[2 000 – 2 000]

R0

2 000

[2 000 – 2 000]

des courbes dose-réponse soit construit pour chaque trait démographique simulé, ce qui est

réalisé à l’aide d’une méthode de bootstrap paramétrique conduite au niveau individuel

(échantillonnant de nouvelles données d’effet dans l’intervalle ,ߪ3−] ,[ߪ3+ où ߪ est l’écart-

type des résidus) (Lance et al., 2012 ; Alonzo et al., 2016). En considérant un niveau de risque

de 5%, on peut calculer les débits de dose suivants (Figure 56) :

• ExDR, le débit de dose causant un risque d’extinction (où 5% de la distribution des valeurs

de estߣ inférieure à 1).
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Figure 56. Différents risques calculés
au niveau de la population (Alonzo et
al., 2016).

• ExDR10, le débit de dose causant un risque que le déclin de ߣ atteigne 10% de la réduction

correspondant à l’extinction (où 5% de la distribution des valeurs de déclineߣ sous une valeur

seuil définie pour chaque espèce). Par exemple : chez le cloporte P. scaber dont la population

atteint l’extinction suite à une réduction de ߣ de 22%, la réduction considérée équivaut à

2,2% ; chez le medaka O. latipes dont la population atteint l’extinction suite à une réduction

de deߣ 82%, la réduction considérée équivaut à 8,2% etc.

• DR10%, l’équivalent de la concentration C10% propose par Hanson et Stark (2012), le débit de

dose auquel le risque de pseudo-extinction atteint 10%, en prenant comme valeur seuil, le 5e

percentile de la distribution de ߣ dans la population non exposée (c’est-à-dire que 5% des

valeurs de ߣ de la population témoin et 10% des valeurs de ߣ de la population exposée est

inférieure à ce seuil défini pour chaque espèce). Ce risque de pseudo-extinction est calculé par

rapport au déclin du taux de croissance asymptotique ߣ mais on aurait également pu en

introduire son équivalent par rapport au déclin de la taille à l’équilibre ܰ, ce qui aurait

permis d’explorer deux situations différentes pour la population (la croissance asymptotique

illimitée et l’équilibre dynamique).

5.4.2. Débits de dose causant des risques pour la population

Un risque de 5% d’extinction de la population est prédit pour des gammes de débits de

dose qui diffèrent selon les groupes taxonomiques : de 7,9 à 112 mGy h−1 chez les invertébrés

aquatiques, de 13 à 15 mGy h−1 chez les invertébrées du sol, de 2,8 to 115 mGy h−1 chez les

poissons et de 3,5 to 8,3 mGy h−1 chez les mammifères terrestres (Tableau 27). A ces débits

de dose, la taille à l’équilibre de la population (indépendamment de la règle de densité

dépendance considérée) est réduite de plus de 50% dans toutes les espèces, avec aucune

capacité de croissance pour récupérer après l’irradiation. En conséquence, l’extinction de la

population reste un marqueur qui indique un impact écologique très sévère et ne devrait
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Tableau 27. Débits de dose prédits (µGy h
−1

) causant un risque d’extinction ou de pseudo-extinction chez les

invertébrés aquatiques et du sol, les poissons et les mammifères terrestres : débit de dose Ex-DR, induisant

un risque de 5% d’extinction de la population ; débit de dose Ex10-DR, induisant un risque de 5% d’un déclin

du taux de croissance de population correspondant à 10% de la réduction menant à l’extinction ; débit de

dose DR10%, induinsant un risque de 10% de pseudo-extinction. Les probabilités sont construites à l’aide

d’un bootstrap (5 000 itérations).

Invertébrés aquatiques Neanthes

arenaceodentata

Ophryotrocha

diadema

Physa

heterostropha

Risque d’extinction

Réduction de λ 

ExDR

ExDR10

Pseudo-extinction

DR10%

22%

7 900

870

220

48%

15 000

1 600

220

39%

110 000

47 000

2 000

Invertébrés du sol Eisenia

fetida

Lumbricus

terrestris

Porcellio

scaber

Risque d’extinction

Réduction de λ 

ExDR

ExDR10

Pseudo-extinction

DR10%

71%

15 000

4 000

970

33%

12 000

3 700

1 800

22%

14 000

1 800

2 700

Poissons Oncorhynchus

tschawytscha

Oryzias

latipes

Poecilia

reticulata

Risque d’extinction

Réduction de λ 

ExDR

ExDR10

Pseudo-extinction

DR10%

59%

2 700

600

410

82%

110 000

43 000

25 000

81%

56 000

150

66

Mammifères terrestres Mus

musculus

Canis

familiaris

Capra

hircus

Risque d’extinction

Réduction de λ 

ExDR

ExDR10

Pseudo-extinction

DR10%

56%

3 400

24

2,0

56%

8 300

2 000

1 200

28%

5 100

2 000

1 900

jamais être utilisé pour calculer des niveaux de protection.

Pour prendre en compte un risque moins sévère, 10% de la réduction de ߣ causant

l’extinction est atteint pour des débits de dose qui s’échelonnent de 0,87 à 48 mGy h−1 chez

les invertébrés aquatiques, de 1,8 à 4,1 mGy h−1 chez les invertébrées du sol, de 0,15 to 44

mGy h−1 chez les poissons et de 0,24 to 2,0 mGy h−1 chez les mammifères terrestres (Tableau

27). A ces débits de dose, la réduction de tous les traits démographiques restent en dessous de
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10%, laissant les espèces avec plus de 90% de leur taille à l’équilibre et de leur capacité de

croissance pour récupérer après l’irradiation.

Enfin, le risque de 10% de pseudo-extinction apparait comme le plus protecteur (Tableau

27) avec une valeur de DR10% la plus faible par groupe taxonomique variant de 2.0 µGy h−1

chez les mammifères terrestres (M. musculus), 66.0 µGy h−1 chez les poissons (P. reticulata),

120 µGy h−1 chez les invertébrés aquatiques (O. diadema) à 977 µGy h−1 chez les invertébrées

du sol (E. fetida).

5.4.3. Contre quel risque les populations sont-elles finalement protégées ?

Les débits de dose associés aux différents risques prédits par nos modèles de population

peuvent être comparés avec les valeurs de référence issues de la littérature pour la

radioprotection des écosystèmes. L’idée est d’examiner contre quel niveau de risque les

populations simulées sont protégées par ces valeurs de référence, reconnues au niveau

international (Tableau 28). L’exercice montre que la valeur de référence générique de 10

µGy h−1 (Garnier-Laplace et al., 2006 ; Beresford et al., 2007 ; Larsson, 2008) protègent

toutes les espèces contre tous les risques, à l’exception de la souris M. musculus, chez laquelle

seule la valeur provisoire de 2 µGy h−1 proposée pour la radioprotection des mammifères par

Garnier-Laplace et al. (2010) est à même de protéger contre tous les risques explorés dans

notre étude. Le niveau de 10% de risque de pseudo-extinction est aussi dépassé chez M.

musculus à la valeur de référence de 4 µGy h−1, proposée dans ICRP (2008) pour la

radioprotection des mammifères. Ce même niveau de risque est également dépassé chez les

polychètes marins à la valeur de référence de 400 µGy h−1, proposée respectivement dans

ICRP (2008) et UNSCEAR (2008) pour la radioprotection des invertébrés et du milieu

aquatique. Certaines espèces de poissons et de mammifères terrestres (P. reticulata et M.

musculus) ne sont pas protégées, à un niveau de risque de 5%, contre 10% de la réduction de

ߣ causant l’extinction de la population aux valeurs de références respectives de 400 et 100

µGy h−1, proposées dans UNSCEAR (2008) pour la radioprotection du milieu aquatique et

des mammifères. Enfin, toutes les valeurs de références proposées protègent les espèces

simulées contre un risque de 5% d’extinction de la population. Les niveaux de risque évoqués

représentent un déclin statistiquement significatif de populations théoriques, dont

l’importance écologique nécessiterait d’être évaluée en situation réelle.

5.5. NEC PLUS ULTRA : UN COUPLAGE DEBTOX-MATRICES DE LESLIE (U

APPAUVRI)

5.5.1. Contexte

Les paragraphes précédents ont montré que les modèles matriciels de Leslie (Caswell,

2001) sont des outils relativement simples, qui décrivent au cours du temps les transitions

démographiques au sein d’une population structurée en stades ou classes d’âge. Ces modèles

de Leslie sont également des plus utiles en écotoxicologie, puisqu’à partir de cette hypothèse

de structure, ils délivrent de nombreux indicateurs de l’état d’une population (taux de
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Tableau 28. Rapports entre différents débits de dose de référence (UNSCEAR, 2008 ; ICRP, 2008 ; Beresford et

al., 2007 ; Larsson, 2008 ; Garnier-Laplace et al., 2010) et les débits de dose prédits causant différents risques

au niveau population pour les espèces simulées. Les valeurs inférieures à 1 (rapport à DR10%) indiquent que

la valeur de référence est en-dessous de DR10%, le débit de dose induisant un risque de 10% de pseudo-

extinction. Les valeurs supérieures à 1 indiquent que la valeur de référence excède : en gras, DR10%, le débit

de dose induisant un risque de 10% de pseudo-extinction (rapport à DR10%) ; en gras souligné, ExDR10, le

débit de dose induisant un risque de 5% d’un déclin du taux de croissance de population correspondant à

10% de la réduction menant à l’extinction (rapport à ExDR10) ; Aucune valeur de référence n’excède ExDR, le

débit de dose induisant un risque de 5% d’extinction de la population (aucun rapport à ExDR n’est indiqué).

Groupe taxonomique

et espèce

UNSCEAR ICRP ERICA / PROTECT

Invertébrés aquatiques

Neanthes arenaceodentata

Ophryotrocha diadema

Physa heterostropha

Aquatic: 400 µGy h−1

1.8

3.3

0.2

Invertebrates: 400 µGy h−1

1.8

3.3

0.2

Generic: 10 µGy h−1

0.05

0.08

0.005

Invertébrés du sol

Eisenia fetida

Lumbricus terrestris

Porcellio scaber

Terrestrial: 100 µGy h−1

0.10

0.06

0.04

Invertebrates: 400 µGy h−1

0.4

0.2

0.15

Generic: 10 µGy h−1

0.01

0.006

0.004

Poissons

Oryzias latipes

Poecilia reticulata

Oncorhynchus tschawytscha

Aquatic: 400 µGy h−1

0.02

2.7

1.0

Fish: 40 µGy h−1

0.002

0.6

0.10

Generic: 10 µGy h−1

< 0.001

0.15

0.02

Mammifères terrestres

Mus musculus

Canis familiaris

Capra hircus

Terrestrial: 100 µGy h−1

4.2

0.08

0.05

Mammals: 4 µGy h−1

2.0

0.003

0.002

Generic: 10 µGy h−1

5.0

0.008

0.005

croissance, distribution en classes d’âge stable, valeurs reproductives, etc.), permettant une

évaluation des risques à une échelle d’organisation écologiquement plus pertinente et – quand

des données multigénérationnelles sont utilisées – à plus long terme. Toutefois, la qualité des

prédictions réalisées dépend de la robustesse des données d’entrée utilisées. Or, sur ce plan,

rares sont les études qui fournissent une description exhaustive des effets de la toxicité,

chimique ou radiologique, étendue à l’ensemble du cycle de vie. Ainsi le plus souvent – en

particulier dans la base de données FREDERICA – on ne dispose au mieux pour un trait

biologique donné, que d’une seule courbe dose-réponse décrivant l’effet à un instant précisݐ

dans une classe d’âge donnée – quand l’information sur la classe d’âge existe ! On doit alors

recourir aux extrapolations décrites au paragraphe 5.2.4 pour compléter le manque de

connaissances et tenter de deviner l’intensité de l’effet, dans les classes d’âge qui ne sont pas

testées. Il ne doit cependant échapper à personne que les règles d’extrapolation mises en place

sont des plus discutables. L’importance cruciale du facteur temps en toxicologie abordée

paragraphe 4.1.1 signifie que ce qui est observé à un moment donné n’est plus vrai à d’autres

temps, ou dans d’autres générations.
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Dans ce contexte, il devient évident que l’approche DEBtox, en décrivant les effets sur le

cycle de vie entier d’une espèce, ouvre finalement la voie à une extrapolation robuste des

réponses, de l’organisme à la population (Billoir et al., 2007). Sur le cas de D. magna exposé

à l’U appauvri, l’étude Biron et al. (2012) réalisée en collaboration vise à combiner modèles

DEBtox et modèles matriciels de population, en distinguant, de surcroit, la variation des effets

selon l’âge des organismes et selon la génération. L’approche bayésienne qui l’accompagne,

proposée dans le cadre de la théorie DEBtox (Billoir et al., 2008b), présente l’avantage de

fournir des résultats systématiquement accompagnés de leur amplitude d’incertitude. Les

distributions d’incertitude obtenues au niveau individuel grâce à l’approche bayésienne sont

ensuite répercutées pour assortir les indicateurs d’effets prédits au niveau population d’une

incertitude de lecture (Ducrot et al., 2010).

5.5.2. Une vision de la toxicité multigénérationnelle à l’échelle de la population

Dans l’étude Biron et al. (2012), on ré-analyse, à l’aide de l’inférence bayésienne, les effets

décrits chez D. magna lors de l’exposition multigénérationnelle à l’U appauvri (Massarin et

al., 2010). Nul mécanisme transgénérationnel de l’aggravation de la toxicité : cela se passe

avant la thèse de Delphine Plaire (2013) et on décrit les effets dans chaque génération (F0, F1

et F2, considérées séparément), à l’aide d’un modèle DEBtox standard à un seul mode

d’action, dont on sait qu’il correspond à une réduction d’assimilation (Massarin et al., 2011).

A la description des effets sublétaux (croissance et reproduction) s’ajoute celle de la mortalité

(Figure 57), qu’on considère indépendante de l’âge (les expériences sont interrompues dans

chaque génération avant la sénescence) et dont le taux n’augmente qu’avec la concentration

௪ܥ d’U appauvri dans le milieu. La probabilité d’être vivant au temps s’exprimeݐ alors :

௪ܥ,ݐܵ) ) = ቀ(1 − ݉ )൫1 − ௪ܥ)ௌݏ )൯ቁ
௧

(Equation 38)

où ݉ est le taux de mortalité quotidien chez le témoin et ௪ܥ)ௌݏ ) est la fonction de stress de la

survie, donnée par :

Figure 57. Données observées de survie et probabilité simulée (intervalle de crédibilité à 95%) dans les
trois générations exposées, selon la concentration d’U appauvri (Biron et al., 2012).
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൞

௪ܥ)ௌݏ ) = 0 si ௪ܥ < ,ௌܥ

(Equation 39)
௪ܥ)ௌݏ ) = ௌܾ൫ܥ௪ − ,ௌ൯ܥ si ௪ܥ ≥ ,ௌܥ

où ,ௌܥ représente la concentration sans effet et ௌܾ la pente de la fonction de stress sur la

survie.

L’inférence bayésienne permet d’aboutir à l’estimation des paramètres présentée dans le

Tableau 29. On y note que les concentrations sans effet, ,ܥ et ,,ௌܥ pour l’assimilation et la

survie ne varient pas significativement entre les générations, au contraire de la pente de la

fonction de stress ܾ qui est significativement plus forte dans les générations F1 et F2.

Le couplage du modèle DEBtox aux matrices de Leslie revient à exprimer les taux de

fécondité et de survie, ܲ(ܥ௪ ) et ௪ܥ)ܨ ), en fonction des sorties du modèle :

൞
ܲ(ܥ௪ ) = (ܵ݅+ ௪ܥ,1 ) (ܵ ௪ܥ݅, )⁄

(Equation 40)
௪ܥ)ܨ ) = ଵܲ(ܥ௪ )න ௪ܥ,ݐ)ܴ̇ ݐ݀(

ାଵ



où l’on retrouve le taux de reproduction du modèle DEBtox ௪ܥ,ݐ)ܴ̇ ) au temps ݐ et à la

concentration ௪ܥ . Le terme ଵܲ(ܥ௪ ) est introduit pour tenir compte de la mortalité entre la

ponte et le comptage de la progéniture selon le principe du « prebreeding census » (Caswell,

2001).

La combinaison DEBtox-matrice de Leslie permet d’extrapoler les conséquences de la

toxicité de l’U appauvri sur le taux de croissance asymptotique de la population (ߣ) dans

chaque génération exposée (Figure 58). Les simulations prédisent, sans surprise, une

augmentation de l’impact de l’U appauvri au travers des générations avec différentes issues

selon la concentration : pour des concentrations inférieures à 26 µg L−1, aucune extinction de

la population n’est observée ; celle-ci intervient à partir de 26 µg L−1 selon divers scénarios.

Entre 26 et 68 µg L−1, l’extinction intervient seulement dans la génération F2, entre 68 et 72

µg L−1, elle se produit dans les générations F1 ou F2 et au-delà de 72 µg L−1, exclusivement

en génération F1. Les simulations soulignent aussi l’importance de prendre en considération

Tableau 29. Estimation a posteriori (mode et [intervalle de crédibilité 95%]) des paramètres toxico-cinétiques

toxico-dynamiques pour les modèles assimilation et survie.

Description
Symbole
(unité)

Génération F0 Génération F1 Génération F2

Mode d’action « Assimilation »
Concentration sans effet
Pente du stress

,ܥ (µg / L)

ܾ (L / µg)

0,1 [ 0,02 – 4,0 ]
1,8 [ 1,5 – 2,0 ] 10−3

7,1 [ 1,1 – 7,8 ]
6,1 [ 5,5 – 6,6 ] 10−3

0,04 [ 0,02 – 0,87 ]
5,7 [ 5,2 – 6,4 ] 10−3

Mortalité
Mode d’action « Survie »
Concentration sans effet
Pente du stress

݉ (–)

,ௌܥ (µg / L)

ௌܾ (L / µg)

1,1 [ 0,5 – 7,9 ] 10−4

–
–

1,1 [ 0,5 – 7,9 ] 10−4

23 [ 18 – 24 ]
2,2 [ 1,7 – 2,9 ] 10−3

1,1 [ 0,5 – 7,9 ] 10−4

2,4 [ 0,2 – 53 ]
0,4 [ 0,0 – 12 ] 10−3



198

l’ensemble des stades de vie dans la détermination de la réponse des populations.

5.6. CONCLUSIONS ET PERSPECTIVES

L’analyse de sensibilité des modèles produit des résultats peu innovants en soi, tant les

implications pour la protection des populations sont déjà bien connues des écotoxicologistes

des polluants chimiques. A ma connaissance, ils apportent par contre un éclairage nouveau en

radioprotection de l’environnement. Le message le plus marquant est, comme pour la toxicité

chimique, que la sensibilité d’une population au stress radiologique ne peut être appréciée sur

la seule base d’un effet mesuré à l’échelle de l’organisme – fût-ce t-il sur le trait biologique le

plus radiosensible. Puisqu’un même niveau d’effet entraine des conséquences différentes

selon que le trait affecté est la survie, la croissance, la reproduction, il est indispensable

d’évaluer à quel degré la dynamique de population est sensible aux variations de chacun de

ces traits, ce qui varie en fonction des caractéristiques du cycle de vie de chaque espèce.

La simulation des dynamiques de population en fonction du débit de dose sur une gamme

d’espèces biologiques valide l’hypothèse que le trait démographique simulé le plus

radiosensible – le taux reproductif net – est aussi radiosensible que le trait biologique affecté à

l’échelle de l’organisme ou plus radiosensible quand plusieurs traits biologiques sont affectés

simultanément. L’approche promeut donc une vision intégrative de la toxicité, examinant

parallèlement tous les effets susceptibles d’affecter la dynamique de population. De plus,

parce que la dynamique de population doit intégrer l’intensité des effets sur l’ensemble du

cycle de vie, elle promeut également une vision dynamique de la toxicité, décrivant la

variation des effets au cours du temps.

Figure 58. Réponses du taux de croissance asymptotique de la population  prédits chez D. magna à
partir des effets sur la survie et la reproduction (modèle DEBtox) en fonction de la concentration d’U
appauvri et de la génération exposée. Intervalles de crédibilité à 95% en pointillés verts. Gammes de

concentrations auxquelles la probabilité d’extinction ( < 1) excède 5% dans les générations F1 et F2.
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L’approche intégrative et dynamique la plus à même de fournir cette vision à l’échelle de

l’organisme est celle du DEBtox et du GUTS dont on comprend la complémentarité avec les

modèles de population. A ce titre, le travail n’est pas terminé puisque le projet DEB-RAD a

vocation a être poursuivi par une analyse toxico-cinétique toxico-dynamique des effets létaux

des radionucléides chez D. magna. Des prédictions concernant la survie des organismes

exposés sont nécessaires pour compléter le couplage aux matrices de Leslie et estimer le

risque d’extinction et pseudo-extinction à l’échelle de la population dans les générations

testées et ultérieures, dans les cas de l’U appauvri et des rayonnements ionisants alpha et

gamma. Si les résultats déjà obtenus aboutissent à une meilleure compréhension de

l’induction sur le long terme des effets toxiques à l’échelle de l’organisme et de leur lien avec

un biomarqueur moléculaire, ils doivent également continuer d’alimenter notre évaluation des

conséquences à l’échelle de la population, plus pertinente d’un point de vue écologique.
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6.1. INTEGRER LA TOXICITE DES ECHELLES MOLECULAIRE ET CELLULAIRE

JUSQU’A L’ORGANISME

6.1.1. Un modèle conceptuel pour les réponses moléculaires et cellulaires

L’un des défis en évaluation du risque écologique demeure de lier la masse croissante de

données acquises aux échelles moléculaires et cellulaires (données de génomiques,

transcriptomiques, protéomiques, métabolomiques etc.) aux processus écologiquement

pertinents à l’échelle de l’organisme et à leurs conséquences adverses pour les populations,

les communautés, et les écosystèmes. Au cours de la dernière décennie, une approche propose

de répondre à ce défi en examinant les « adverse outcomes pathways » (AOP) (Ankley et al.,

2010 ; Kramer et al., 2011). Son principe repose sur une description conceptuelle des liens de

cause à effet qui unissent différents « évènements clés » (KE pour Key Events en anglais)

biologiquement mesurables à chaque échelle d’organisation biologique. Ces évènements clés

sont déclenchés par un « évènement moléculaire initiateur » (MIE, Molecular Initiating

Event) et aboutissent aux effets défavorables (AO pour Adverses Outcomes) sur la

reproduction, la croissance ou la survie à l’échelle de l’organisme (Figure 59), effets qui, à

leur tour, peuvent être reliées quantitativement à la dynamique de population, échelle

d’organisation biologique pertinente pour l’évaluation du risque.

6.1.2. Couplage des modèles DEB-AOP

L’application transgénérationnelle que nous faisons du modèle DEBtox fournit une

représentation du mécanisme moléculaire à l’origine des différences de sensibilité des

Figure 59. Structure d’un AOP (Adverse Outcome Pathway) et quelques évènements moléculaires
initiateurs et évènements clés associés aux rayonnements ionisants à l’échelle moléculaire et cellulaire
(« MIE » : molecular initiating event, « KE » : key event).
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organismes observées entre les générations : un pool de dommage dont le niveau variable –

corroboré par les données de RAPD–qPCR – détermine l’intensité de la toxicité. Toutefois,

les variations des paramètres gouvernant ce mécanisme demandent d’être éclaircies davantage

et de gagner en signification biologique. Pour ce faire, un couplage des modèles DEB et AOP

pourrait s’avérer des plus intéressants (Figure 60). Chez Daphnia, un tel couplage permet de

révèler des connections entre les données d’expression génique, collectées à l’aide d’une

revue de la littérature (concernant en particulier la réponse transcriptomique de gènes

impliqués dans l’assimilation et l’utilisation de l’énergie) et certains paramètres du DEB

gouvernant le stress toxique lors d’exposition à différents contaminants, et les variations de

croissance et de reproduction (Ananthasubramaniam et al., 2015 ; Murphy et al., 2018). Dans

le cadre des expositions multigénérationnelles aux radionucléides, l’approche couplée DEB et

AOP aurait pour objectif d’identifier, au sein d’un compartiment de dommage spécifique de la

lignée germinale, les mécanismes moléculaires impliqués dans l’hérédité transgénérationnelle

et de lier les processus moléculaires, cellulaires et histologiques aux variations de la réponse

des organismes au fil des générations (Garcia-Reyero et Murphy, 2017).

Si une approche couplée DEB-AOP peut confèrer une pertinence écologique bien

supérieure à certaines altérations moléculaires, elle offre en outre un cadre conceptuel

générique permettant de caractériser des réponses comparables entre les espèces, de

comprendre les différences de sensibilité aux différentes échelles d’organisation biologique et

d’extrapoler le risque de façon plus robuste aux espèces sauvages non-testées, cibles de la

Figure 60. Représentation schématique d’un
couplage entre approches AOP (Adverse
Outcomes pathways) et DEB (Budget
Energétique Dynamique). Il repose sur la
description du réseau d’évènements clés
affecté par la toxicité aux échelles moléculaire
et cellulaire, réseau qui se traduit en cinétique
du dommage venant directement affecter
certains modes d’action métaboliques du
modèle DEBtox, avec des conséquences pour
les processus critiques aux échelles de
l’organisme (courbes de croissance, de
reproduction et de survie) et de la population
(fitness, taux de croissance, structure) (d’après
Murphy et al., 2018).
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protection environnementale (Gergs et al., 2015 ; Adam-Guillermin et al., 2018).

6.2. ANALYSER LA RADIOSENSIBILITE DES ESPECES ET MODELISER SA

VARIABILITE INTERSPECIFIQUE

6.2.1. Une variabilité mal comprise de la radiosensibilité

Les tests de radiotoxicité aigue ou chronique réalisées à ce jour sont, pour leur grande

majorité, conduits sur un nombre restreint d’espèces biologiques maintenues au laboratoire. Si

les connaissances acquises montrent que la radiosensibilité peut varier d’une espèce à l’autre

sur plusieurs ordres de grandeur, la question demeure de comprendre quels facteurs

gouvernent cette variabilité. Jusqu’à présent, des relations empiriques de type allométrique

(Higley et Bytwerk, 2007), qui décrivent – plus qu’elles n’expliquent – les variations de

radiosensibilité en fonction de la masse des organismes, ont été utilisées pour prédire la

sensibilité des espèces non testées (Vives-i-Batlle, 2012 ; Alonzo et al., 2016), sans que la

cause des variations interspécifiques observées soit clairement élucidée. Pourtant, cette

compréhension est indispensable au développement de méthodes prédictives permettant une

extrapolation plus robuste de la radiosensibilité des espèces du laboratoire à celles réellement

présentes dans l’environnement. Une telle extrapolation s’avère cruciale pour une bonne

évaluation du risque écologique in situ (Garnier-Laplace et al., 2013).

6.2.2. Conférer du sens aux données écotoxicologiques

Mieux comprendre les variations de sensibilité à la toxicité chimique entre espèces est, de

façon similaire, un enjeu pour les écotoxicologistes. La question est d’autant plus ardue, que

cette sensibilité est généralement comparée sur la base des valeurs d’EC10 ou de LC50, dont on

a vu plus haut qu’elles étaient profondément inféodées aux conditions du test dans lequel elles

sont évaluées. Dans ce contexte, les modèles TKTD permettent de mieux expliquer

l’influence de la taille des organismes sur la variabilité intra- et interspécifique de la

sensibilité aux contaminants chimiques (Jager, 2013 ; Gergs et al., 2015). En considérant

communément la toxicité comme un processus dynamique dont l’intensité varie en fonction

de la concentration interne d’un polluant, les deux approches mécanistes GUTS et DEBtox

(Jager et al., 2011 ; Jager et Zimmer, 2012) montrent que les effets létaux et sub-létaux ne

peuvent être appréhendés indépendamment du temps d’exposition et de la physiologie des

organismes, puisque la cinétique d’internalisation du toxique est fortement influencée par les

variations de taille au cours de la croissance, au sein d’une espèce et entre les espèces. Ayant

résolu la variabilité liée aux cinétiques d’internalisation, une étude a récemment réussi à

corréler, dans le cas de quatre pesticides, les valeurs de NEC (les no-effect-concentration qui

évaluent la sensibilité à long-terme) des espèces à certains des paramètres du budget

énergétique dynamique (DEB) (Baas et Kooijman, 2015). Les NEC létales sont, ainsi,

particulièrement bien corrélées au taux spécifique de maintenance somatique, ெ] ] (Figure

61). Ce paramètre, défini dans la théorie DEB comme la quantité d’énergie nécessaire pour

maintenir une unité de masse, régit le coût de la survie et détermine la taille maximale ܮ
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Figure 61. Relation linéaire entre le
taux spécifique de maintenance

somatique ெ]) ] en kJ par jour par
mL) et les « no-effect-concentration »
(NEC en mol par L) pour différents
pesticides (d’après Baas et Kooijman,
2015).

atteinte par les organismes (Kooijman, 2013) – la raison de la variation allométrique de la

sensibilité aux polluants s’en trouve dès lors expliquée. Cette étude offre de nombreuses

implications et permet de réaliser des prédictions de sensibilité chez des organismes non

testés sur la base de leurs paramètres métaboliques, plus de mille espèces étant désormais

décrites à l’aide du modèle DEB (VU-Theoretical Biology, 2019).

6.2.3. Vers une approche mécaniste de la radiosensibilité

Explorer la relation entre la radiosensibilité et les paramètres du budget énergétique des

espèces à l’aide des modèles GUTS et DEBtox et élucider l’une des causes possibles des

différences interspécifiques de radiosensibilité constitue une perspective des plus ambitieuses.

A ce jour, la radiosensibilité d’une espèce se mesure au travers de sa valeur de LD50 – la dose

entrainant la mort de 50% des individus lors d’un test d’irradiation aigüe (paragraphe 2.4.1.).

La mortalité étant mesurée au terme d’une période de temps variable selon les études et les

espèces testées, un effort d’harmonisation a été proposé par Bytwerk (2006). Il consiste à

prédire la « LD50/30 » correspondant à 50% de mortalité au terme d’une période standard de 30

jours. La comparaison reste cependant discutable, 30 jours – ou toute autre durée d’ailleurs –

représentant une période de temps difficilement comparable entre des espèces dont la

longévité peut varier de quelques semaines à plusieurs années. Notre idée est d’étudier, à

l’aide des modèles GUTS et DEBtox, la relation entre la radiosensibilité et certains

paramètres du budget énergétique (et en particulier le taux spécifique de maintenance

somatique ெ] ]) à l’aide de plusieurs espèces animales. Les espèces en question seraient

sélectionnées selon deux critères : soit parce qu’elles présentent des caractéristiques qui les

rendent intéressantes sur le plan pratique pour l’acquisition de nouvelles données dans le

dispositif MICADO-Lab (IRSN, Cadarache) – y compris par des techniques de mesures

automatisées (Jager et Ashauer, 2018) ; soit parce que des données d’effet acquises sur une

gamme de temps et de dose (à minima sur la survie en situation d’exposition aigüe) sont déjà

disponibles dans la base de données FREDERICA (Copplestone et al., 2008). Une analyse

dynamique serait conduite pour estimer les valeurs spécifiques de NED ou de NEDR pour les

effets létaux et sublétaux à l’aide du modèle TKTD adéquat (GUTS pour les données survie et

DEBtox pour les données reproduction). Le travail fournirait une base robuste de
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comparaison de la radiosensibilité entre les espèces et permettrait de confirmer, dans le cas

des rayonnements ionisants, si la radiosensibilité d’une espèce (quantifiée par la valeur de

NED ou NEDR) est, comme dans le cas des polluants chimiques, corrélée au taux spécifique

de maintenance somatique. Cette approche viendrait s’ajouter à celle utilisée pour les

réponses moléculaires et cellulaires (AOP) pour mieux cerner les variations de la

radiosensibilité entre les espèces aux différentes échelles d’organisation biologique.

Plus fondamentalement, plusieurs auteurs ont cherché à comprendre pourquoi, dans la

théorie DEB, le taux spécifique de maintenance somatique peut varier sur trois ou quatre

ordres de grandeur à l’issue d’une large étude comparative incluant des représentants de la

plupart des grands phyllums et des treize classes de chordés (Kooijman, 2013). Ce résultat est

surprenant dans la mesure où le coût de la maintenance est considéré constant au cours du

cycle de vie et devrait rester approximativement constant d’une espèce à l’autre. En effet, 80–

90% des coûts de maintenance somatique sont supposés alloués au renouvellement de la

masse et les espèces animales varient peu en termes de composition biochimique (proportions

de protéines, lipides et glucides). La première interprétation suggère un avantage adaptatif

pour les petites espèces herbivores à gaspiller l’énergie disponible afin de conserver une taille

limitée, se multiplier rapidement et répondre dans un délai court aux pics locaux et

saisonniers d’abondance de la nourriture phytoplanctonique. Très récemment, une nouvelle

proposition a été formulée pour expliquer la variation, interprétée comme un véritable biais

dans la théorie DEB (Maury et al., 2019). Pour ce faire, les auteurs proposent d’expliciter le

renouvellement de la masse endommagée par le métabolisme aéorobie et la production des

ROS, dont le coût décroît avec la taille au cours de la croissance d’un organisme et avec la

taille maximale ܮ d’une espèce à l’autre. Le modèle developpé par Maury et al. (2019)

apparait particulièrement intéressant pour lier les variations de la production de ROS et du

stress toxique sur le budget énergétique induit lors d’une exposition aux radiations ionisantes,

à la fois au niveau intra- et interspécifique. Il suggère également que des mesures du niveau

des ROS et du taux de renouvellement des protéines pourraient servir à l’estimation du niveau

de la radiotoxicité et de son coût sur la maintenance somatique. L’acquisition de telles

données permettrait aussi d’alimenter les modèles couplés DEB-AOP.

6.3. PROMOUVOIR UN PLUS GRAND REALISME DANS L’EVALUATION DU RISQUE

ECOLOGIQUE

6.3.1. Perspectives

A quelques exceptions près, nos connaissances des effets des rayonnements ionisants sont

exclusivement issues de tests de toxicité conduits sur une seule espèce à la fois, maintenue par

ailleurs dans des conditions expérimentales constantes et optimales, ce qui reflète mal la

situation réelle dans laquelle les écosystèmes sont exposés. Au cours de la dernière décennie,

de nombreux auteurs en radioécologie comme en écotoxicologie, ont plaidé pour un plus

grand réalisme dans l’évaluation du risque écologique. Ces appels concernent, entre autres, la

prise en compte 1) des conditions d’exposition variables dans le temps (Ashauer et al., 2016)

et 2) des processus écologiques intervenant à l’échelle des communautés, et en particulier des
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effets indirects de la toxicité chimique ou radiologique (Preston, 2002 ; Rohr et al., 2006 ;

Relyea et Hoverman, 2006 ; Bradshaw et al., 2014 ; Bréchignac et al., 2016). Une façon

d’accroitre ce réalisme écologique sans se heurter à la difficulté et la complexité des études de

terrain et à leur cortège de conditions non contrôlées et de facteurs confondants (Garnier-

Laplace et al., 2013 ; Geras’kin et al., 2016), est de progresser graduellement vers des

expérimentations plus complexes, visant à tester :

- si, chez une espèce donnée, la radiosensibilité estimée est influencée par une variabilité des

apports alimentaires ou par celle du niveau d’exposition (scénarios implémentables dans une

modélisation toxico-cinétique toxico-dynamique de type DEBtox en faisant varier les facteurs

݂ et (ܴܦ ;

- si la réponse d’une chaine trophique simple (à deux composantes – proie et prédateur) peut

être prédite sur la base des connaissances de la radiosensibilité des espèces isolées ;

- si les prédictions d’une modélisation couplée DEBtox-matrices de Leslie peuvent être

validées expérimentalement à l’aide d’un système multi-espèces de type microcosme (Odum,

1985), exposé aux rayonnements gamma chroniques à des débits de dose représentatives des

milieux contaminés.

6.3.2. Effets indirects

Si les tests monospécifiques sont parfaitement adéquats pour caractériser les effets directs

des rayonnements ionisants sur les organismes, ils ne permettent, par contre, en aucun cas

d’en étudier les effets indirects. Il existe de nombreux exemples d’effets indirects de toutes

natures dans la litérature écotoxicologique (Hansen et Garton, 1982 ; Fleeger et al., 2003 ;

Friberg-Jensen et al., 2003 ; Wendt-Rasch et al., 2003 ; Rohr et al., 2006 ; Fitzgerald et al.,

2007 ; Wallace et al., 2010). Les effets indirects concernent toutes les perturbations causées

par la toxicité au travers des interactions qu’entretient un organisme donné avec les autres

organismes qui peuplent son environnement, qu’ils soient de la même espèce ou d’espèces

différentes. Selon la nature des interactions en jeu, ces perturbations donnent naissance à des

effets positifs – si une pression de compétition ou de prédation est amoindrie par la toxicité

par exemple – ou négatifs – si la ressource qu’il exploitait entre en déclin ou si sa

vulnérabilité aux parasites augmente. Parce que la radiosensibilité varie d’une espèce à

l’autre, les effets indirects peuvent intervenir, chez un organisme, à des niveaux d’exposition

où il n’est, lui-même, pas directement affecté par la toxicité. De plus, effets directs et indirects

peuvent cohabiter simultanément pour modifier à la hausse ou à la baisse, l’impact de la

toxicité tel qu’on l’a évalué expérimentalement sur des organismes pris isolément. Dans un

système aussi complexe qu’un écosystème, cet ensemble d’interactions entre les multiples

échelons trophiques, produit des réponses non linéaires imprédictibles par des modèles

mathématiques simplistes (Burkett et al., 2005 ; Poff et Zimmerman, 2010), ce qui peut

conduire à une sous-estimation ou une surestimation du risque écologique réel.

6.3.3. Conditions d’exposition variables

Dans les sites contaminés, évaluer le risque écologique est d’autant plus difficile que la

dose réellement absorbée par les organismes, au travers de l’irradiation externe et de la
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contamination interne (via l’absorption, l’ingestion et l’inhalation de substance radioactives)

est complexe à estimer (Hinton et al., 2015). En effet, cette dose absorbée varie selon l’habitat

occupé, les ressources alimentaires consommées, les modes de vie et de comportement qui

diffèrent entre les espèces et entre les stades de vie au sein des espèces. Elle varie également

pour l’organisme, en fonction de l’hétérogénéité spatiale de la contamination sur le terrain et

des types de rayonnements émis (alpha, beta, gamma). La variabilité temporelle du niveau

d’exposition aux rayonnements ionisants n’est pas prise en compte dans les tests de

radiotoxicité.

Une étude récente (Ashauer et al., 2016) montre pourtant que la variabilité temporelle du

niveau d’exposition a une forte influence sur la sensibilité des organismes et l’évaluation du

risque écologique. Pour ce faire, les auteurs utilisent le modèle GUTS pour réaliser des

prédictions de survie chez les invertébrés aquatiques exposés à divers pesticides selon des

scénarios qui diffèrent au cours du temps (exposition constante, exposition unique suivie

d’une récupération, exposition pulsée etc.). L’approche toxico-cinétique toxico-dynamique

proposée par le modèle GUTS est particulièrement adéquate à la prise en compte d’une

exposition variable au cours du temps. Les résultats identifient ainsi quelles données sont

nécessaires à une bonne estimation de tous les paramètres du modèle. Ils montrent comment

une calibration sur des données acquises lors d’expositions de courte durée permettent

néanmoins de réaliser des prédictions robustes sur le long-terme, y compris pour des niveaux

d’exposition variables dans le temps. Ils mettent enfin en évidence que la sensibilité relative

des espèces peut différer en fonction du scénario choisi (Figure 62), ce qui souligne

l’importance de prendre en compte des expositions variables dans le temps pour accroitre la

robustesse lors de l’évaluation du risque écologique.

6.3.4. Systèmes multi-espèces

Les microcosmes (Odum, 1985) sont des systèmes expérimentaux multi-espèces offrant la

possibilité de mimer la complexité des communautés et de leurs interactions trophiques, tout

en garantissant un niveau important de contrôle sur les conditions et la possibilité de répliquer

l’échantillonnage. En établissant un pont entre le laboratoire et le terrain, les microcosms sont

extrêmement utiles pour explorer comment les écosystèmes répondent au stress (Beyers et

Odum, 1993). Les microscosmes sont communément utilisés en écotoxicologie pour étudier

Figure 62. Influence du régime
d’exposition (concentration constante
en bleu, double pulse en rouge) sur la
distribution de sensibilité des espèces,
prédite à partir d’un modèle
toxicocinétique-toxicodynamique de
survie (GUTS ; mortalité stochastique)
selon la concentration moyenne au
cours du temps (Ashauer et al., 2016).
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l’importance relative des effets directs et indirects de la toxicité (Clements et Kiffney, 1994 ;

Preston, 2002 ; Fleeger et al., 2003). Jusqu’à ce jour en radioecologie, des microcosmes

aquatiques n’ont servi à étudier la radiosensilité d’un ecosystème qu’exposé à de très forts

débits de dose (1 à 5000 Gy h−1) (Fuma et al., 1998, 2009, 2010, 2012), alors que les réponses

à des niveaux d’exposition plus représentatifs de la situation réelle n’ont jamais été explorées.
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RESUME

La question de savoir à partir de quels débits de dose, les rayonnements ionisants représentent

un danger à long terme pour l’environnement reste controversée et s’inscrit comme l’un des

objectifs principaux de l’IRSN depuis de nombreuses années. Même si un nombre croissant

d’études mettent en évidence les effets des radionucléides aux échelons moléculaires,

cellulaires, histologiques, macroscopiques, rares sont celles qui abordent plus d’un niveau

d’organisation biologique à la fois. Pourtant, comprendre comment les contaminants toxiques

en général, et les substances radioactives en particulier, peuvent affecter les espèces naturelles

à différents niveaux d’organisation biologique est un enjeu majeur en écotoxicologie comme

en radioécologie. Dans ce contexte, une compréhension mécaniste des liens unissant les

différentes perturbations observées est nécessaire pour prédire les conséquences sur la survie,

la croissance et la reproduction des organismes, processus critiques pour la dynamique de

population et la réponse aux échelles écologiques pertinentes.

Les différentes études réalisées, en collaboration ou supervisées, ont contribué à promouvoir

une évaluation plus robuste du risque lié à la présence de radionucléides dans

l’environnement en l’appréhendant à des doses et des temps d’exposition et à des échelles

d’organisation biologique pertinentes sur le plan environnemental.

Les expérimentations menées en conditions contrôlées ont pour objectif d’étudier et de

comparer les effets des radionucléides lors d’expositions chroniques sur plusieurs générations

successives à l’Am-241, à l’U appauvri et au Cs-137, représentant respectivement une

contamination alpha interne, une contamination par un métal radioactif principalement

chimiotoxique et une irradiation gamma externe. Les résultats permettent d’examiner si

l’intensité des effets mesurée au cours d’une génération unique est représentative de la

toxicité sur le long terme ou si cette intensité augmente au fil des générations. Au terme des

études réalisées, la daphnie a rejoint les rares espèces biologiques chez lesquelles les effets

des trois types de rayonnements (alpha, beta et gamma) sont décrits.

Dès le départ, une approche intégrative est choisie, basée sur les théories de l’Histoire de Vie

et du Budget Energétique Dynamique (Stearns, 1992 ; Kooijman, 2010) qui examinent

l’ensemble du cycle de vie et un large éventail de traits biologiques et physiologiques. Les

êtres vivants étant limités par leurs caractéristiques intrinsèques et par les contraintes de

l’environnement, l’idée est de quantifier toute perturbation métabolique induite par la toxicité

et de comprendre comment la dépense énergétique supplémentaire qu’elle entraine au sein de

l’organisme se répercute sur la réalisation des fonctions clés du cycle de vie, comme la survie,

la croissance et la reproduction qui représentent les processus critiques de la dynamique de

population et de la sélection naturelle.

Le volet expérimental des études est accompagné d’une approche de modélisation. Le modèle

mathématique utilisé au niveau de l’organisme est le Budget Energétique Dynamique

appliqué à la Toxicologie (DEBtox). Les analyses DEBtox permettent de décrire et expliquer

les données expérimentales acquises au laboratoire et de produire des prédictions robustes

dans toute condition d’exposition non testée. Développé pour l’étude des polluants chimiques,
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le modèle DEBtox est appliqué pour la première fois au cas d’un radionucléide, l’U appauvri.

Cette application reste classique car la réponse à la toxicité – majoritairement chimique – est

expliquée par l’augmentation de la concentration au sein des organismes exposés. Dans le cas

des expositions aux rayonnements gamma et alpha, le modèle est spécialement modifié pour

prendre en compte une toxicité de nature strictement radiologique.

Rapidement, le modèle DEBtox s’avère extrêmement puissant pour identifier les processus

métaboliques sous-jacents en cause dans l’apparition des effets biologiques. Pourtant, une

limite se fait jour : l’analyse du budget énergétique ne permet pas de comprendre pourquoi la

toxicité augmente en intensité au fil des générations. L’approche expérimentale est donc

complétée par des analyses moléculaires visant à explorer les processus génétiques et

épigénétiques en cause lors des réponses transgénérationnelles. Sur le plan de la modélisation,

une application novatrice du modèle DEBtox est mise en œuvre. Elle repose sur le

développement d’un dommage transmissible d’une génération à la suivante, permettant de

décrire une cinétique transgénérationnelle et d’expliquer l’accroissement de l’intensité des

effets. Les prédictions du modèle DEBtox peuvent être couplées à un modèle de population

dits « Matrices de Leslie » (Caswell, 2001) afin d’en calculer les conséquences pour la

dynamique de population et le risque encouru à un niveau écologiquement plus pertinent.


