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Chapitre 1 

1. Etude de la qualité des milieux aquatiques: 
caractérisation des impacts écotoxiques  

 

Mots clés: Organismes modèles, biomarqueurs, bioessais, surveillance eau douce et eau 

marine, risque écologique, défi d’échelle en écotoxicologie 

 

 

1.1 Contexte et enjeux  

La complexité des études dans des habitats naturels fait face à un grand nombre de verrous pour répondre à 

des enjeux à la fois scientifiques, sociétaux et réglementaires. La levée de ces verrous a nécessité  des 

investigations itératives sur le terrain et en laboratoire afin d’intégrer les multiples interactions 

environnementales qui impactent un organisme. Nombre de ces verrous sont liés à la variabilité individuelle des 

réponses biologiques et aux capacités des organismes à s’acclimater aux conditions de leurs habitats pour y 

survivre, voire s’y reproduire, grâce à une cascade de mécanismes de régulations depuis une réponse moléculaire 

à ses conséquences physiologiques.  Ils sont aussi liés aux multiples interactions physiques, chimiques et 

biologiques qui se produisent dans un milieu et qui varient dans l’espace et le temps.  

Les programmes de surveillance ou bien les études du milieu aquatique s'appuient sur le développement des 

outils écotoxicologique comme les biomarqueurs et les bioessais appliqués aux matrices environnementales 

(matrices sédiment, eau) à l’aide d’organismes modèles. Ils ont été construits à partir des concepts de toxicologie 

transposés dans le milieu naturel. L’histoire de la biosurveillance, en particulier en milieu marin,  a bénéficié de 

plusieurs évènements clés comme la création de la plate-forme américano-européenne Pollutant Response in 

Marine Organismes (PRIMO) pour le milieu marin en 1981, ou plus récemment en 2012 de la proposition de 

valeurs seuils représentatives d’un niveau de base et d’un niveau d'effet, pour les biomarqueurs et bioessais les 

plus pertinents en surveillance marine (convention régionale Ospar) et permettant  une interprétation 

standardisées de ces outils à l’échelle de l’Atlantique Nord-Est [HYL 12].  

Cet événement constitue une étape essentielle pour une application des outils issus de la recherche en 

écotoxicologie aquatique en biosurveillance. Il vient consolider et confirmer l’écotoxicologie comme discipline 

pilier de la legislation européenne sur les produits chimques et la qualité des milieux : règlement REACH, 

1907/2006/CE sur l'enregistrement, l'évaluation et l'autorisation des substances chimiques d’une part,  Directive 

cadre sur l’eau (DCE, 2000/60/CE) et Directive cadre sur le milieu marin (DCSMM, 2008/56/CE ) d’autre part. 

La création et le développement de sociétés savantes comme la société d'écotoxicologie Fondamentale et 

Appliquée (SEFA, créée en 1983) ou la plate-forme d’animation scientifique Society of Environmental 

Toxicology and Chemistry (SETAC) regroupant le monde académique, industriel et gouvernemental qui a vu le 

jour il y a 26 ans aux Etats Unis sont aussi des lieux d’échanges scientifiques majeurs qui ont permis le 

développement de la recherche en écotoxicologie, et aider à l’émergence des outils de biosurveillance s 

Aujourd’hui de nouveaux fronts de sciences sont investis par l’écotoxicologie pour mieux comprendre, 

diagnostiquer et prédire l’impact des substances chimiques sur les écosystèmes, sur le long terme et à large 

échelle . Il s’agit d’integrer la complexité de ces systèmes dans les récherches sur la réponse toxicologique aux 

perturbations chimiques, au laboratoire comme sur le terrain. Ainsi des questions, jusqu’ici le plus souvent 
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abordées par l’écologie, comme la variabilié intra et inter spécifique de la sensibilité aux stresseurs, les 

interactions biotiques et abiotiques dans les milieux, l’impact de l’organisation des paysages sur ces interactions, 

ou encore les perturbations sur les fonctions et les réseaux dans les écosystèmes sont prises en compte par la 

communauté des écotoxicologues.   

Cette partie consacrée aux milieux aquatiques d’eaux douce et marine illustre comment, sur une grande 

variété d’espèces modèles, crustacés, mollusques, poissons, oiseaux et mammifères, sont développés puis mises 

en oeuvre des stratégies de biosurveillance de la qualité des milieux adaptées à la contamination chimique, qui 

tiennent compte de la complexité des milieux, de l’écologie des espèces, ainsi que des modes d’action des 

contaminants.  

 

1.2 Stratégie d'application et étude de cas 

1.2.1 Les gammares comme espèce sentinelle pour la surveillance des milieux aquatiques 

1.2.1.1 Introduction 

Le genre Gammarus est un groupe de crustacés amphipodes très diversifié avec plus de 200 espèces que l’on 

rencontre dans l’ensemble des milieux aquatiques continentaux et côtiers [VÄI 08] et qui représente les espèces 

de macro-invertébrés dominantes, en termes de biomasse, dans de nombreux écosystèmes d’eau douce [MAC 

97]. Les gammaridés jouent un rôle clé dans le fonctionnement des écosystèmes avec une action importante dans 

le processus de décomposition des détritus et constituent un élément essentiel des réseaux trophiques. Enfin, ils 

sont connus pour être sensibles à la fois aux composés toxiques métalliques, mais également organiques [VON 

04]. Ce sont des espèces largement utilisées en écotoxicologie, que ce soit au laboratoire ou sur le terrain [KUN 

10] et ceci depuis de nombreuses années [JON 37]. De nombreux biotests ont été proposés pour étudier l’impact 

de sédiments, naturels ou dopés [MAL 90], [LAW 01], [WIL 06], d’effluents de stations d’épuration [GRO 01] 

,[SCH 05] ou les eaux de surface, notamment via l’encagement (biomonitoring actif)  [MAL 02], [BLO 06], 

[BAI 07a],[CRA 96], [CAR 07], [XUE 09a], [COU 11], [COU 14], [BES 13]. 

S’appuyant sur l’expérience acquise au cours de nos travaux avec cette espèce, ce chapitre illustre l’intérêt du 

gammare pour évaluer l’impact des composés chimiques en milieu aquatique dulçaquicole. Nous présenterons 

tout d’abord une revue des réponses biologiques utilisées chez le gammare pour évaluer la toxicité des milieux et 

les verrous scientifiques et techniques qui ont été lever interpréter les réponses biologiques observées dans le 

cadre de biotests appliqués in situ et à large échelle. L'un des défis majeurs est de traduire les réponses observées 

aux échelles sub-individuelles ou/individuelles en termes d’effet sur la population et la communauté d’espèces 

potentiellement présentes dans le milieu étudié. En effet, pour donner une pertinence écologique à ces réponses 

ou marqueurs de toxicité, nous devons comprendre et lier les effets observés aux différentes échelles 

biologiques, et ce de façon mécaniste afin de proposer des outils prédictifs d’effet sur les populations. La 

modélisation offre un cadre scientifique et méthodologique pour atteindre cet objectif [MAL 99], [BAI 07a].  

Chez Gammarus, l’utilisation de modèles comme outils d’interprétations et/ou de prédictions de l’impact de la 

pression chimique dans les milieux est bien avancée. Les travaux menés pour permettre une utilisation des 

biotests in situ avec le gammare dans un contexte de biosurveillance sont présentés ci- après en particulier la 

définition de valeurs de référence, indispensables pour interpréter les réponses observées  à de grandes échelles 

d’espace et de temps, ainsi qu’en termes d’impact sur les populations par extrapolation des impacts observés aux 

niveaux individuels sur les organismes encagés   
 

1.2.1.2 Réponses biologiques disponibles chez Gammarus pour évaluer l’impact toxique des 

milieux 

 1.2.1.2.1. Traits d’histoire de vie 

En Europe, deux espèces très proches morphologiquement, Gammarus fossarum et Gammarus pulex, sont 

principalement utilisées en écotoxicologie (Figure 1.1). La biologie de ces espèces est bien décrite. Chez la 

femelle, le cycle de reproduction est sous l’influence forte du cycle de mue [CHA 65]. La maturation des 

gonades (c'est-à-dire la croissance des ovocytes) et le développement des embryons dans le marsupium sont 

parfaitement synchronisés. Les juvéniles nouvellement éclos quittent le marsupium peu de temps avant la mue 
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des femelles, après laquelle, celles-ci pondent une nouvelle série d’ovocytes matures dans le marsupium qui sont 

immédiatement fécondés par le mâle. Dans le même temps, un nouveau lot d'ovocytes entre en vitellogenèse 

dans les ovaires. La spermatogenèse est beaucoup plus courte que le cycle de mue. Une période de sept jours est 

suffisante pour que le stock maximal de spermatozoïdes soit atteint après l’accouplement [LAC 11a]. 

De nombreuses études ont utilisé la reproduction chez les gammares pour évaluer la toxicité de composés 

chimiques, avec comme marqueurs la fécondité [SUN 98], le comportement copulatoire [MAL 90] , [COL 04], 

[BLO 05a] , [LAW 01] et les anomalies gonadiques [GRO 01], [SCH 05]. Les réponses utilisées lors de ces 

biotests ne permettent pas d’identifier la cause physiologique (production d’ovocytes, anomalie ou retard du 

développement embryonnaire) ou hormonale des effets observés sur la reproduction. Un biotest [GEF 10] sur la 

reproduction permet de proposer un mode d’action potentiel impliqué dans les effets observés. Ce test, basé sur 

l’utilisation de femelles ayant un stade de mue identique et précis, offre un cadre d’interprétation des marqueurs 

mesurés (mue, fertilité, fécondité, croissance ovocytaire et développement embryonnaire) permettant de pointer 

l’impact de perturbateurs endocriniens sur la mue et la vitellogénèse. Le cycle de mue, la croissance ovocytaire 

et le développement embryonnaire sont hautement synchronisés et par conséquent prédictibles en conditions 

contrôlées. Par exemple, chez les femelles en stade de mue C2, 90% des embryons sont en stade 3 (caractérisés 

par la présence du céphalothorax) et la surface moyenne des ovocytes est de 106000 µm2. Ainsi, la mise en 

évidence d’une désynchronisation de l’une de ces réponses permet de suspecter une perturbation spécifique de la 

régulation endocrine de la reproduction. 

D’autres traits d’histoire de vie sont utilisés comme marqueurs pour évaluer la toxicité de stress chimiques, 

comme la survie [TAY 91] et la croissance [MAL 94a] , [BLO 96] , [BLO 05b].  

 
 

Figure 1.1 : Illustration d’un couple de Gammarus fossarum. 

 

 1.2.1.2.2 Marqueurs moléculaires 

Dans une revue récente [TRA 14a] la synthèse des marqueurs moléculaires a été développée chez le genre 

Gammarus. Plus de vingt biomarqueurs protéiques sont disponibles, la métallothionéine qui traduit une 

exposition aux métaux [STU 92], [COR 01] , [GEF 07] , [GIS 12], l’activité enzymatique acétylcholinestérase 

[MCL 00] , [ XUE 07] , [XUE 09a] informant sur l’impact d’insecticides de type carbamate et organophosphoré, 

ou encore l’activité d’enzymes de phase II [TUR 14] qui indique une activité de détoxification.  

Sont également disponibles des biomarqueurs d’effets toxiques: la catalase [SRO 11], la glutathion 

péroxydase [TUR 14], la superoxyde dismutase [TUR 14], toutes indicatrices de la mise en place de systèmes de 

défense contre le stress oxydatif ; les protéines Hsp (Heat Shock Proteins) [SCH 06] , [ SCH 08] , [BED 10a] qui 

constituent une réponse à un stress global ; la modulation des activités amylase, cellulase, estérase, β-

galactosidase et β-glucosidase [DED 09] , [CHA 13], en lien avec une perturbation de l’activité digestive ; et 

enfin, l’activité Na+/K+ATPase [FEL 08a] , [FEL 08b] , [ISS 10] liée à une altération de la fonction 

d’osmorégulation. La majorité des études utilisant ces biomarqueurs a été réalisée en laboratoire dans un 

contexte d’évaluation de la toxicité de substances ou de mélanges. Très peu se sont intéressées à l’évaluation de 

la toxicité ou de la qualité des milieux [CRA 95] , [SAN 09]. La mesure de biomarqueurs, tels que ceux cités 

plus haut chez des organismes prélevés ou exposés dans les milieux reste limitée et parfois  critiquée [FOR 06], 

remettant en cause leur fiabilité et donc leur intérêt. Le principal verrou identifié est lié à l’influence de facteurs 

de confusion, biotiques et abiotiques, sur la réponse des biomarqueurs, interdisant d’établir de façon fiable une 

relation directe entre leur modulation et la toxicité des milieux.  

 

La pertinence d’un biomarqueur pour la surveillance des milieux, réside dans sa sensibilité, liée à son 

affinité vis-à-vis des contaminants. L'absence de données génomiques et / ou protéomiques chez les invertébrés 

aquatiques d’intérêt environnemental a fortement limité le développement de méthodes directes et spécifiques 

pour la mesure et la quantification de biomarqueurs ces dernières années chez ces organismes. Les méthodes 

disponibles sont principalement adaptées des méthodes développées et validées chez les vertébrés [TRA 14a]. 

Pour les protéines dont la séquence et la fonction ont été conservées au cours de l’évolution (par exemple activité 

cholinestérasique et NaKTPasique), la stratégie basée sur le transfert des méthodes disponibles chez les vertébrés  

conduit à la proposition de biomarqueurs robustes chez les invertébrés [XUE 07], [MOS 10]. En revanche, pour 

les protéines dont la séquence ou la fonction physiologique n’ont pas été conservées au cours de l’évolution, 

cette stratégie conduit à une impasse. C’est par exemple le cas pour la mesure de protéines d’intérêt en 

biosurveillance des milieux aqutiques telle que la vitellogénine, protéine de réserve de l’œuf dont la modulation 

est indicatrice d’une perturbation endocrinienne de la reproduction chez les vertébrés inferieirs comme le 
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poisson. L’utilisation d’anticorps pour identifier cette protéine est une méthode sensible et largement reconnue 

chez le poisson (phénomène de féminisation). Cependant, ces anticorps, développés et disponibles chez les 

vertébrés aquatiques et certains invertébrés (dont des crustacés) [TUB 02] , [VOL 04] n’ont pas permis 

d’identifier cette protéine chez notre espèce modèle Gammarus fossarum [PNR 13]. Basées sur des techniques 

despectrométrie de masse, des méthodes analytiques spécifiques ont été développées pour identifier et quantifier 

cette protéine chez les invertébrés [MEN in press], [OTT 14], et notamment chez Gammarus fossarum [JUB 

12a] , [JUB 12b]. Toutefois, l’application de cette méthode ciblée a également montré la grande variabilité inter-

individuelle et la faible inductibilité de cette protéine lors d’exposition à un grand nombre de molécules 

chimiques [JUB 12c] , [SHO 14]. A l’inverse du poisson, ces limites compromettent l’utilisation de la 

vitellogénine comme biomarqueurs chez les gammaridés pour la surveillance des milieux aquatiques. Ces 

travaux ont mis en évidence la nécessité d'identifier de nouvelles cibles moléculaires impliquées dans la 

reproduction chez les gammaridés pour proposer, à l’instar des poissons, des marqueurs pertinents et surveiller 

l’impact des perturbateurs endocriniens dans les milieux aquatiques sur les invertébrés. 

 

 1.2.1.2.3 Développement de biomarqueurs : L’Omiques chez Gammarus 

Les nouvelles approches en protéomique, basées sur l’utilisation de spectromètres de masse ultra-rapides 

offrent aujourd’hui la possibilité d’avoir une vision sur l’ensemble des protéines impliquées dans la physiologie 

d’organismes, notamment chez des invertébrés comme le gammare. Aujourd’hui, l’identification de milliers de 

protéines sur n’importe quelle espèce n’est plus un verrou pour les laboratoires et plateformes développant de la 

protéomique à haut-débit [ARM 13]. Cependant, pour les espèces d’intérêt en science de l’environnement, qui 

sont le plus souvent « non modèles » d’un point de vue moléculaire, cette approche se trouve confrontée à une 

limite forte qui est le manque de séquences appropriées pour une annotation correcte de ces protéines. La 

recherche par homologie de séquences est l’approche classique, cependant elle ne permet d’identifier que les 

protéines les plus conservées, liées au métabolisme général et les protéines de structures, peu informatives de 

modes d’actiontoxiques. De plus, la fonction des protéines est prédite sur la base d’homologie des séquences, en 

combinant les connaissances et informations disponibles sur les fonctions de divers groupes taxonomiques qui 

sont en majorité des vertébrés. 

Cependant, certains auteurs ont avancé que les gènes les plus impliqués dans les réponses aux stress 

environnementaux sont aussi les gènes les plus « taxon-spécifiques », comme démontré par les études en 

transcriptomique chez Daphnia pulex [COL 11]. Ainsi, des approches alternatives doivent être développées. Le 

séquençage du génome est l’approche la plus appropriée et pertinente pour créer une base de données protéiques 

fiable et exhaustive, toutefois, le séquençage des ARNm offre une alternative d’intérêt pour mener une 

identification rapide des séquences protéiques chez des espèces non modèles. La combinaison de la génomique 

et de la protéomique, appelée approche protéogénomique, constitue une stratégie de choix pour la découverte de 

protéines chez les espèces non modèles [ARM 14]. Cette approche a été mise en place pour la première fois chez 

un invertébré, ciblée sur les gonades de Gammarus fossarum, [TRA 14b]. Les auteurs ont pu identifier plus de 

2000 protéines dans cet organe; 75 étant classées comme spécifiques de la femelle et 28 du mâle. Cependant, 

l’annotation fonctionnelle reste limitée à une annotation par homologie et là encore confrontée à l’absence 

d’information bien établie chez des espèces proches. Ce verrou peut être partiellement levé en combinant des 

approches d’écophysiologie et de protéomique comparative. En effet, pour l’ensemble des protéines identifiées 

chez le gammare, ayant ou non pu être annotées, leur fonction a pu être étudiée et validée en décrivant finement 

leur profil d’expression et d’évolution au cours de processus physiologiques cibles. Cette démarche a été mise en 

œuvre pour le processus d’ovogénèse et de spermatogénèse, afin de sélectionner certaines protéines comme 

biomarqueurs potentiels de perturbations endocrines [TRA 14b] , [TRA 14c]. 
 

1.2.1.3 La biosurveillance des mileiux : mise en œuvre avec Gammarus. 

 1.2.1.3.1 Biotest In situ  

La mesure d’effets via l’encagement d’organismes dans les milieux présente de nombreux avantages par 

rapport à la bio-surveillance passive (mesures sur organismes prélevés). Elle permet de réaliser une exposition 

contrôlée, en milieu naturel et à l’aide d’organismes précisément sélectionnés provenant d’une seule population 

connue [MAL 06] , [BAI 07b]. Cette approche in situ offre la possibilité d’établir plus facilement les liens entre 

les effets toxiques et les niveaux de contamination des milieux étudiés [CRA 07], tout en intégrant l’effet des 

paramètres environnementaux qui influencent la biodisponibilité des contaminants (e.g. température, pH, 
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dureté). Via l’encagement, l’ensemble des facteurs biotiques connus pour influencer la sensibilité et/ou le niveau 

des marqueurs de toxicité (e.g. âge, genre, état physiologique, reproduction, population et histoire de vie) est 

contrôlé, limitant les biais d’interprétation en terme d’effets toxiques  [LIB 07]. Les tests in situ reposent sur 

l’étude de traits d’histoire de vie (survie, croissance et reproduction), de marqueurs physiologiques (taux 

d’alimentation et scope for growth) ou moléculaires. Les tests in situ, utilisant les gammaridés, ont été mis en 

œuvre pour étudier une large gamme de sources de contamination, comme les stations d’épuration [LAC 11b] , 

les rejets industriels [DED 09] , mais également des approches à l’échelle de bassins versants [JUB 12c] , [COU 

2011]. ]La réponse la plus largement étudiée est le taux d’alimentation, qui a été utilisée pour évaluer l’impact de 

rejets de piscicultures [VEE 92] , de traitements par pesticides [MAL 08] , d’eaux usées [MAL 02] , [BUN 11] , 

de rejets miniers [MAL 02] et d’effluents industriels [MAL 02] , entre autres. 
 

 1.2.1.3.2 Variabilité des facteurs environnementaux: définir des valeurs seuils de référence et 

des valeurs seuils d’effet. 

De nombreuses études ont montré que les facteurs abiotiques influencent le niveau de base des biomarqueurs 

et traits d’histoire de vie, constituant une limite forte pour les interpréter de façon fiable en termes de toxicité 

chez les organismes encagés. Aujourd’hui, pour la majorité des mesurés réalisées in  situ, l’impact de ces 

facteurs , souvent appelés « facteurs de confusion » ne peuvent être pris en compte, sauf à restreindre cette 

approche à la comparaison de sites présupposés de référence et de sites impactés présentant des paramètres 

physico-chimiques similaires (e.g. amont et aval d’une source de contamination identifiée). Cette stratégie 

interdit les études à des échelles plus larges et ne permet pas de prévenir avec certitude le biais lié à l’influence 

des facteurs de confusion, même à une petite échelle spatiale [COL 11]. L’auteur [HAN 10] montrent clairement 

comment la compréhension de la variabilité naturelle des marqueurs de toxicité améliore leur fiabilité et limite le 

risque d’une interprétation erronée, en tant qu’impact toxique, d’une modulation naturelle d’une réponse. 

Permettant de s’affranchir de la nécessité d’une mesure témoin, l’utilisation de valeurs seuil indépendantes des 

paramètres physico-chimiques des milieux, offre la possibilité d’évaluer la qualité d’une eau sur des stations 

isolées, déconnectées et réparties sur une large échelle géographique, tout en garantissant de pouvoir les 

comparer et les prioriser. Pour disposer de ces valeurs seuils, différentes stratégies ont été appliquées chez 

Gammarus en s’appuyant sur l’analyse de la variabilité naturelle des marqueurs de toxicité. Nous allons ici 

présenter les différentes approches utilisées pour définir ces valeurs seuils de référence pour une régulation 

physiologique normale (niveau de base) et des valeurs seuils d’effets qui provoquent un stress. 

 

Approche empirique – une des approches pour limiter les faux positifs liés à l’influence des facteurs de 

confusion environnementaux est de définir les valeurs de référence (niveaux de base) des marqueurs en intégrant 

leurs variabilités spatiale et temporelle observées sur des sites contrôles [HAG 008]. Les mesures effectuées sur 

des sites de référence, à différentes saisons et dans divers bassins hydrographiques ont montré que chez G. 

fossarum, l’influence des principaux facteurs environnementaux (température, dureté) sur l’activité 

acétylcholinestérase (AChE) [XUE 09a] et les niveaux de dommages à l’ADN (test des Comètes) sur les 

spermatozoïdes [LAC 11a] était très faible. Dans ce contexte et de façon empirique, une variabilité « normale » 

pour ces deux biomarqueurs a été proposée comme référentiel, intégrant les réponses observées pour les 

différentes stations de référence et pour les différentes saisons (Figure 1.12). Les résultats d’activités AChE 

présentés dans la (figure 1.2) et obtenus chez des gammares encagés 2 semaines en amont et aval de sources de 

contamination offrent un exemple de l’intérêt de disposer de valeurs seuil pour éviter les faux positifs et négatifs.  

 
Figure 1.2: Utilisation de valeurs seuil pour l'interprétation des mesures du biomarqueur AChE chez Gammarus 
en biosurveillance. Sept campagnes d’encagement in situ (deux semaines) dans des stations en amont (gris) en 
aval (noir) de sources de pollution sont présentées. Les étoiles indiquent des différences significatives entre les 
mesures en amont et en aval. La gamme de variabilité de la mesure de l'AChE hors contamination (pointillés) a 
été établie par [XUE 09a]. Les niveaux d'inhibition influant sur alimentation et locomotion sont évalués à partir de 
l’étude de [XUE 09b].  

 

Modélisation – Chez le gammare, la définition empirique de valeurs seuils de référence et de valeurs seuils 

d’effets, basée sur l’observation de la variabilité naturelle des réponses biologiques utilisées comme marqueurs, 

est problématique, voire impossible pour un grand nombre de réponses individuelles, comme le cycle de mue, la 

croissance et le taux d’alimentation étant donné leur lien fort avec la température. Modéliser l’influence des 

facteurs abiotiques (e.g. la température) offre l’opportunité de l’intégrer dans l’interprétation des réponses 

biologiques et ainsi de comparer la modulation des marqueurs quelles que soient les conditions 

environnementales. 
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L’influence de la température sur le cycle de mue-reproduction chez la femelle de G. fossarum a été formalisée 

par modélisation [PÖC 90]. Le modèle de distribution des stades de mue chez les femelles a été développé à 

partir d’observations réalisées sur des femelles exposées sur des sites de référence, à des températures variables 

et pour une durée déterminée. Il permet, suite à une exposition sur le terrain et à l’aide des températures 

enregistrées au cours de celle-ci, de prédire la distribution en stades de mue dans laquelle les femelles doivent se 

trouver, si la station est considérée comme non contaminée chimiquement. Ainsi, ce modèle offre l’opportunité 

d’appliquer sur le terrain le test de reproduction [GEF 10] sans expérimenter, en même temps, des stations 

définis a priori comme référence. L’utilisation à large échelle de biotests et de réponses influencés par la 

physico-chimie du milieu (comme la mue) devient possible et interprétable en terme de toxicité. L’étude de cas 

illustrée dans la figure 1.3 montre comment l'utilisation du modèle développé permet de conclure sur les causes 

probables du retard de mue observée entre deux stations. Les différences dans la progression de la mue observée 

entre les rivières Sensée et Deule s'expliquent par la différence de températures entre les stations au cours de 

l’exposition. En revanche, le retard enregistré sur la station aval de la Saône, par rapport à la station amont, est 

manifestement un impact de la qualité de l'eau dégradée dans cette station. 

 

 

 
Figure 1.3 : Distribution des stades de mue chez les femelles Gammarus exposées durant 15 jours sur deux 
rivières du Nord de la France (A : Sensée et Deule) et en amont et aval d’un rejet de station d’épuration sur la 
Saône (B). Pour chaque site étudié, est donnée la distribution d’une part obtenue après observation des femelles 
exposées et détermination des stades selon les critères définis dans [GEF10] et d’autre part prédite par 
modélisation.  

 

Comment procéder sans information a priori sur le "statut" des stations sélectionnées comme référence - pour la 

définition de valeurs seuils de référence et valeurs seuils d’effet, une limite forte est la sélection des sites dits de 

référence sur lesquels les réponses « normales » sont calibrées. Cette sélection des sites est problématique car il 

est parfois difficile d’obtenir de l’information fiable et exhaustive sur les niveaux de contamination d’un site, 

niveaux qui peuvent évoluer au cours du temps. Par ailleurs, la contrainte d’utiliser des sites non contaminés 

interdit de bénéficier d’une large quantité de données et on restreint souvent le jeu de références à des situations 

très marginales par rapport aux stations à investiguer.  

 

La figure 1.4 présente la médiane et la distribution de taux d’alimentation observés chez des gammares encagés 

sur des sites définis a priori comme référence ou soumis à des pressions chimiques, ceci sur la base de 

l’expertise de l’agence de l’eau. Ces travaux montrent que l’utilisation des données brutes ne permet pas de faire 

une distinction entre les sites dits de référence et les sites contaminés. Cette grande variabilité en situation non 

contaminée réduit fortement la puissance statistique pour discriminer les inhibitions liées à la contamination. Ce 

constat résulte en partie de la variabilité des températures observées sur les sites étudiés et à son influence sur 

cette réponses biologique [COU 11]. Comme présenté précédemment, la modélisation est une approche 

permettant d’intégrer l’influence de la température sur l’interprétation de la réponse observée station par station. 

La figure Erreur ! Source du renvoi introuvable.1.4B montre que cette approche a considérablement amélioré 

l’interprétation des données de toxicité des milieux, avec une meilleure discrimination des sites de référence et 

des sites contaminées. Toutefois et dans le but de définir une valeur seuil, les résultats illustrent la difficulté 

rencontrée avec l’utilisation de stations définis a priori comme référence ou contaminée. Le chevauchement des 

distributions observées pour les deux conditions ne permet pas simplement de définir une valeur seuil au-delà de 

laquelle une inhibition significative serait observée. Par conséquent, nous avons proposé une approche statistique 

basée sur l’ensemble des données obtenues, sans a priori. Cette approche statistique permet de définir un 

ensemble homogène de valeurs, suivant une loi normale et de le proposer comme la distribution de référence 

(figure 1.4C) à partir de laquelle une valeur seuil est déterminée via l’utilisation d’un percentile.  

 
Figure 1.4 :   Méthodologies pour la définition des valeurs de référence en biosurveillance. L’exemple s’appuie 
sur les mesures du taux d’alimentation chez Gammarus réalisées lors de 80 tests d’encagement in situ [COU 11] 
sur des stations de référence ou sur des stations sous l’influence de diverses sources de contaminations et 
sélectionnées par l’Agence de l’eau RMC. Le taux d'alimentation est évalué par la consommation de feuilles 
d'aulne sur une semaine. Figure 1.4 A- Seule une faible discrimination des deux types de stations est possible 
lorsque les mesures brutes sont utilisées, avec des valeurs particulièrement variables dans les stations à risque. 
Figure 1.4B- L'effet de confusion lié à l’influence de la température sur l'activité alimentaire est éliminé par la 
méthodologie présentée dans [COU 11]. C- Une définition de valeur seuil  sans a priori sur le type de stations 
grâce à une délimitation statistique réalisée sur l’ensemble des valeurs - méthodologie présentée dans [BES 13]. 
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1.2.1.4  Extrapolation et pertinence écologique des observations faites chez le gammare encagé 

La pertinence des biomarqueurs en écotoxicologie notamment pour l’évaluation du risque écologique est liée 

à leur capacité à être des indicateurs spécifiques et écologiquement pertinents des effets toxiques de la 

contamination [FOR 06]. Les gammaridés sont de bons candidats pour illustrer la pertinence écologique de 

marqueurs moléculaires et de réponses individuelles. En effet, en se focalisant sur des espèces et des processus 

clés du fonctionnement écosystémique, la mise en place de tests sur une seule espèce peut permettre de mieux 

comprendre les effets de stress et de perturbations sur les écosystèmes. [MAL 02] ont montré par exemple que 

l’inhibition du taux d’alimentation chez G. pulex encagé était fortement corrélée à une réduction du processus de 

décomposition global dans les cours d’eau et une diminution des densités des communautés de macroinvertébrés. 

Nous présentons ici (i) comment les biomarqueurs et biotests développés chez le gammare peuvent être utilisés 

de façon intégrative permettant de relier ces réponses à une évaluation de la fitness individuelle, (ii) comment les 

développements en modélisation chez cette espèce peuvent être utilisés pour relier la modulation de 

biomarqueurs spécifiques à un effet populationnel, améliorant ainsi la capacité prédictive de ces outils 

écotoxicologiques.  

1.2.1.4.1. De la réponse sub-individuelle à l’impact au niveau individuel. 

Les biomarqueurs moléculaires sont des outils pertinents pour mieux comprendre les mécanismes d’effet des 

composés chimiques sur la fitness des organismes. Cependant, pour nombre d’entre eux, la réponse mesurée ne 

peut être associée à un niveau de gravité pour la fitness de l’organisme. Plusieurs études menées chez Gammarus 

se sont focalisées sur ce verrou scientifique. Par exemple, des relations quantitatives entre l’inhibition de 

l’activité AChE et le comportement alimentaire et la locomotion ont été établies chez G. fossarum [XUE 9b]. Le 

taux d’alimentation et la locomotion peuvent être directement corrélés aux niveaux d’inhibition de l’activité 

AChE. Ces travaux montrent qu’une inhibition de l’AChE  au-delà de 40 % conduit à une réduction significative 

du taux d’alimentation et de la locomotion (Figure 1.1.2). 

De même, suite à une exposition de gammares mâles à une contamination au laboratoire, une corrélation 

significative entre le niveau de dommages à l’ADN des spermatozoïdes mesuré par le test des Comètes et le taux 

d’anomalies embryonnaires chez les descendants a pu être définie [LAC 11c]. Toutefois, il apparaît que les 

niveaux de dommages à l’ADN mesurés dans les études de biosurveillance chez les organismes encagés dans les 

milieux atteignent rarement le seuil au-dessus duquel des effets sur la reproduction sont attendus [LAC11a] , 

[LAC 11b]. 

Les marqueurs physiologiques liés au métabolisme énergétique sont également des entrées pertinentes pour 

établir des liens entre réponses sub-indivuelles et fitness [MAL 99]. Cette notion est implicite dans le concept du 

« scope for growth (Sfg) » comme indicateur de stress, qui fait l’hypothèse que toutes perturbations de 

l’utilisation des réserves énergétiques se traduisent par des modulations de la croissance et, ou de la 

reproduction. L’acquisition et la répartition de l’énergie déterminent les taux de développement, les taux de 

croissance, la fécondité et la survie, variables jouant un rôle clés dans la fitness et la structure des populations. 

L’indicateur Sfg a été utilisé avec succès chez Gammarus pour prédire les concentrations en contaminants au-

dessus desquelles la croissance et la reproduction sont perturbées, ainsi que l’ampleur de cet impact. Par 

exemple, le coût énergétique d’une exposition de juvéniles de G. pulex à l’ammonium a été utilisé pour prédire 

l’effet de ce contaminant sur leur croissance [MAL 94b]. Il a également été montré que les réductions de Sfg 

observées à la suite d’un stress, sont corrélées à des réductions de reproductions, aussi bien en termes de nombre 

de descendants qu’en termes de viabilité des portées [MAL 90]. Des modèles à base énergétique ont été utilisés 

pour extrapoler et traduire les modifications de taux d’alimentation observées chez Gammarus, réponse la plus 

sensible dans les modifications du Sfg, en terme d’effets sur des variables clés de la fitness individuelle 

(fécondité et survie). Ces variables sont ensuite des entrées dans les modèles matriciels de dynamique de 

population pour prédire les  taux de croissance des populations [BAI 07a]. 
 

1.2.1.4.2  Modèlisation de l’impact sur la population 

Les modèles de populations sont des modèles mécanistes qui relient les réponses individuelles (traits 

d'histoire de vie) à l’évolution de la densité et de la structure d’une population [MAL 01]. Les modèles de 

populations constituent une valeur ajoutée dans l’évaluation des risques écologiques, car ils permettent 

l’extrapolation des informations écotoxicologiques (réponses sub-individuelles et individuelles) en termes de 

perturbations écologiques potentielles [FOR 08]. Ces modèles sont de plus en plus utilisés pour les démarches 

prédictives [GAL 10] , [KRA 11], en revanche leur utilisation dans le cadre de la biosurveillance des milieux 

reste limitée. Différents types de modèles ont été développés chez les espèces G. pulex et G. fossarum, offrant la 
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possibilité de les appliquer sur des données de terrain, notamment obtenues sur organismes encagés. Des 

modèles structurés en classes de taille ou en stades, suivant un formalisme reposant sur des équations 

matricielles ou différentielles [BAI 07a] , [KUP 12] , [COU 14] , ainsi que des modèles individu-centré [GAL 

10] ont été développés chez ces espèces. Tous ces modèles permettent de calculer des paramètres populationnels 

(e.g. taux de croissance asymptotique, densités de population), en se basant sur les traits d’histoire de vie et donc 

d’interpréter de façon écologiquement pertinente les marqueurs d’écotoxicité individuels. 

 

Dans la majorité des études recourant à cette modélisation démographique en écotoxicologie, les modèles de 

populations sont basés sur des données de laboratoire avec des espèces peu représentatives des écosystèmes 

européens. Du fait du choix d’une espèce clef dans le fonctionnement des milieux aquatiques, certains modèles 

développés chez Gammarus tiennent compte de la phénologie de l’espèce et de la variabilité saisonnière sur les 

dynamiques des populations, contrôlées principalement par la température et la quantité de nourriture disponible 

[KUP 12] , [COU14]. En apportant ainsi un plus grand niveau de pertinence écologique et de complexité, le 

développement de modèles de populations chez Gammarus offre une opportunité rare d’intégrer des données 

obtenues directement dans les milieux étudiés pour anticiper le danger pour les populations natives. Ceci répond 

clairement à la nécessité d’améliorer le réalisme écologique des modèles de population pour l’évaluation des 

risques écologiques [FOR 08]. Des modèles matriciels périodiques pour étudier les facteurs qui contrôlent la 

variation temporelle dans la dynamique d’une population de G. fossarum au cours d’une année. Ils ont montré 

que la dynamique de la population est fortement sensible à la perturbation de la survie des adultes en hiver et à la 

fécondité au printemps et en été. Ce profil des effets sur la démographie est contrôlé par les traits d’histoire de 

vie de la population Gammarus étudiée, la modélisation offre ainsi une compréhension mécaniste des effets 

démographiques complexes pouvant avoir lieu dans les populations naturelles. Donc, comme illustré avec une 

étude de cas sur un bassin versant impacté par les activités minières, cette approche par la modélisation peut être 

utilisée pour anticiper les effets sur la population [COU 14]. Une approche similaire, couplant modèle 

d’allocation d’énergie et modèle matriciel de population structuré en classe d’âge a été utilisée par [BAI 2007a] 

pour prédire les changements du taux de croissance de la population résultant d’une réduction du taux 

d’alimentation chez des organismes exposés in situ. Il apparaît qu’une inhibition de 50% du taux d’alimentation 

est suffisante pour conduire à un taux de croissance de la population inférieure à 1 (soit le déclin de la 

population). Par conséquent, une inhibition de 50% du taux d’alimentation mesuré chez Gammarus lors des tests 

in situ devrait être associée à une réduction de la densité de la population de Gammarus du milieu. La capacité 

de prédiction des modèles a été évaluée lors d’une étude sur 9 sites soumis à des rejets contaminés [MAL 02], 

validant que la valeur seuil de 50% est bien prédictive d’un impact sur les populations en place [BAI 07a].  

 

L’utilisation combinée des tests de toxicité in situ et de la modélisation augmente clairement la pertinence 

écologique de la surveillance environnementale à partir des outils écotoxicologiques [BAI 07a]. L’extrapolation 

entre les effets toxiques observés in situ et le niveau population peut aider à lever le verrou scientifique et 

technique qui existe entre la mesure du niveau de contamination d’un milieu et son impact sur les communautés, 

considérées comme étant le niveau d’intérêt à protéger. [BAI 07a] montrent les liens quantitatifs possibles entre 

les réponses sub-individuelles et les impacts sur la population, rejoignant le schéma proposé par l’approche AOP 

(Adverse Outcome Pathway) dans le cadre de l’évaluation des risques a priori [KRA 11]. Chez Gammarus, les 

exemples présentés ci-dessus (AChE, Comète essai sur spermatozoïdes) sont de bons candidats, car un lien avec 

la fitness individuelle a pu être établi. La mesure des réserves et du métabolisme énergétiques est également très 

pertinente pour évaluer, estimer les effets sur la performance individuelle [MAL 90] , [CHA 13]. Dans ce 

contexte, la mesure d’inhibition de l’alimentation est d’un fort intérêt pour une évaluation multi-échelles. Il peut 

en effet être relié aux altérations des traits d’histoire de vie (voir au-dessus) et a été corrélée à la modulation de 

biomarqueurs moléculaires spécifiques de certains modes d’actions [XUE 09b] , [COU 11]. De la même façon, 

les approches omiques haut débit pour le développement de biomarqueurs peuvent contribuer au développement 

de ce cadre multi-échelles pour le diagnostic de la qualité des milieux aquatiques, à la condition que ces 

développements soient réalisés en cherchant à maintenir les liens avec la physiologie et l’écophysiologie des 

organismes étudiés. 
 

   1.2.1.4.3. Calibration des indicateurs chez Gammarus à l’aide des données de bio-indication 

L’évaluation de l’impact écologique lié à la contamination chimique constitue un enjeu fort pour les 

démarches de restauration de la qualité des écosystèmes aquatiques. D’un point de vue opérationnel, cet objectif 

nécessite de pouvoir établir des relations entre la présence d’une contamination biodisponible toxique et les 

effets sur les communautés biologiques en place. En complément des démarches d’extrapolation s’appuyant sur 

des outils de modélisation pour réaliser ce changement d’échelle (démarches explicitées ci-dessus), une approche 
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alternative pour asseoir la pertinence des réponses écotoxicologiques vis-à-vis de l’évaluation de l’impact 

écologique, est de confronter des mesures in situ de marqueurs à l’état des communautés en place ; lL’hypothèse 

sous-jacente étant qu’il existe une relation entre la dégradation des marqueurs écotoxicologiques et l’état des 

communautés. Concernant ces communautés, les informations sont disponibles sous la forme de listes 

faunistiques ou floristiques obtenues sur les réseaux nationaux, lors des programmes de surveillance mis en 

œuvre par les agences françaises de l'eau pour l'évaluation de l'état écologique imposée par la Directive Cadre 

Européenne sur l'Eau. Pour les réponses écotoxicologiques, comme nous venons de le voir, l’approche par 

encagement in situ offre la possibilité d’obtenir des données sur une large échelle spatiale et temporelle et de 

pouvoir les comparer de façon fiable les unes aux autres.  

Afin d’illustrer l’approche proposée ici, nous avons mené une étude au niveau national sur plus de 100 sites 

des réseaux de surveillance, pour lesquels nous disposons de données de bio-indication. Sur chacun des sites, le 

niveau de contamination biodisponible en métaux a été obtenu en mesurant les métaux accumulés dans des 

gammares calibrés, encagés sur chaque site durant 7 jours.  

A partir des données de bio-indications, nous avons extrait les abondances de gammares observées sur ces 

sites, normalisé en fonction de la typologie du cours d’eau dans lequel se trouve le site d’intérêt. Lorsque l’on 

confronte ces concentrations accumulées aux données d’abondances de gammares normalisée, des tendances 

claires de dégradation des densités de gammares se dégagent pour certains éléments comme le cadmium [CIL 

17]; (figure 1.5). Des concentrations seuils dans les organismes en cage, au-dessus desquelles l’abondance de 

gammares est anormalement faible peuvent être déterminées. Au-delà de la seule validation de la pertinence de 

l’information obtenue par l’approche d’encagement pour l’évaluation de l’impact écologique, la définition de 

tels seuils « d’effet populationnel » à partir de cette démarche a posteriori offre de nombreuses perspectives pour 

la gestion du risque lié à la contamination chimique des milieux aquatiques. Différents travaux en cours visent à 

déterminer de tels seuils pour l’ensemble des indicateurs de contamination et de toxicité obtenus à partir de 

l’encagement de gammares. 
 
Figure 1.5: Comparaison des niveaux de contamination biodisponible en cadmium et l’abondance des 
populations de gammaridés sur 97 stations des réseaux nationaux de surveillance et de contrôle opérationnel. 
Les niveaux de contamination sont évalués par les concentrations accumulées par des gammares mâles calibrés 
en taille, exposés par encagement pendant 7 jours sur site. Les abondances obtenues dans les données de suivi 
d’hydrobiologie par les agences de l’eau sont normalisées à partir des données du réseau de référence pour 
prendre en compte l’effet du contexte géographique et de la typologie du cours d’eau. Le seuil de concentration 
figuré représente la concentration en cadmium au-dessus de laquelle la probabilité d’observer une population en 

bon état est significativement réduite. 

1.2.1.5 Conclusion 

Ce chapitre illustre quelques démarches méthodologiques indispensables pour la découverte, la mise en 

œuvre et  l’interprétation de biomarqueurs dans les approches de biosurveillance des milieux aquatqiues. 

Appliquées à des invertébrés modèles, les gammares. Elles permettent de disposer de modèles biologiques 

pertinents pour la surveillance des milieux aquatiques. Ces modèles sont aujourd’hui largement utilisés pour 

évaluer le niveau de contamination et la toxicité des écosystèmes d’eaux douces.  

De nombreux biomarqueurs et biotests utilisant les gammaridés sont disponibles pour des études de 

laboratoire, mais également de terrain, via l’expérimentation et l’encagement d’organismes. Les développements 

en modélisation permettant de quantifier la variabilité naturelle de ces marqueurs de toxicité au regard des 

facteurs abiotiques ont permis d’améliorer la robustesse et la fiabilité de l’interprétation des données acquises sur 

le terrain, offrant ainsi la possibilité de mettre en œuvre une surveillance à une large échelle spatiale et 

temporelle. Les approches omiques de nouvelle génération viennent aujourd’hui alimenter la recherche en 

écotoxicologie et permettent de produire de nouveaux outils, offrant en particulier la possibilité d’identifier et de 

quantifier de façon spécifique de nouveaux biomarqueurs chez des espèces d’intérêt environnemental,et de 

détecter les effets de familles de contaminants spécifiques (e.g. perturbateurs endocriniens).  
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L'un des développements prometteurs chez les gammaridés est l'intégration des réponses écotoxicologiques à 

différentes échelles d’organisation biologique, pour établir des liens avec des impacts écologiques. En effet, en 

couplant les tests in situ et les modèles de populations, il est possible de mener une évaluation écologiquement 

pertinente, basée sur des critères renseignant de la toxicité des milieux. Les gammaridés se caractérisent par une 

très large diversité phylogénétique et écologique. Leur utilisation comme espèce sentinelle pour la surveillance 

des milieux d’eaux douces offre l’opportunité de mieux comprendre et quantifier les sources d’incertitudes, liées 

à la diversité biologique (intra et inter spécifique), pour l’évaluation des risques écotoxicologiques.  

 

 

1.2.2 Evaluation du risque écologique des susbtances chimiques du gène à la population : un 

exmple sur la lymnée Lymnaea stagnalis 

 

1.2.2.1 Introduction  

La question du changement d’échelle en écotoxicologie est étroitement liée aux objectifs majeurs de cette 

discipline, i.e., comprendre et prédire le devenir et les effets des substances toxiques à des niveaux d’intégration 

représentatifs des écosystèmes naturels et de leur fonctionnement. La complexité inhérente à ces niveaux 

d’intégration écologique [LOR 10] représente un défi scientifique d’importance qui motive le développement 

d’approches complémentaires, dont la complexité elle-même peut varier [CAQ 13]. De même, dans le domaine 

réglementaire, les objectifs de protection concernent les populations, communautés et écosystèmes, alors que les 

tests standards d’écotoxicité sont majoritairement adaptés au niveau individuel [HOM 10]. 

Le changement d’échelle peut être dirigé du plus simple vers le plus complexe, dans des approches de type 

bottom-up (de l’infra-individuel à l’organisme, puis à la population/communauté, voire à l’écosystème ; de la 

génération exposée aux effets à long-terme, qu’ils soient évolutifs ou épigénétiques ; d’une échelle spatiale fine à 

l’écorégion ; etc.). Ce type d’approche, bien que largement prépondérant depuis l’émergence de l’écotoxicologie 

[TRU77] n’est pas le plus approprié à la compréhension des effets écologiques à grande échelle, qui nécessite 

l’estimation de paramètres relatifs à ces systèmes complexes. La mise en œuvre d’approches traitant 

spécifiquement de la dimension écologique ces effets est plus récente en écotoxicologie . Elle fait largement 

appel à la théorie écologique et aux concepts associés. Elle reflète clairement le besoin critique d’améliorer la 

valeur écologique de l’évaluation du risque lié aux substances toxiques (pour une revue des approches top-down, 

voir [BEK 12]). Une stratégie alliant des allers-retours entre niveaux de complexité, par exemple entre approches 

de modélisation écologique et tests simplifiés en conditions expérimentales de laboratoire, semble une des 

solutions les plus efficaces. 

Dans le contexte réglementaire, le changement d’échelle est intégré à un nouveau type d’outils. Le 

programme Environmental, Health and Safety (EHS) de l’OCDE soutient actuellement le développement d’un 

nouveau type d’outils destinés à aider les Etats Membres à faire un meilleur usage de la connaissance 

scientifique sur les voies de toxicité conduisant à des effets néfastes chez l’homme et/ou les espèces sauvages 

(voir http://www.oecd.org/chemicalsafety/testing/adverse-outcome-pathways-molecular-screening-and-

toxicogenomics.htm). Ces outils reposent sur le concept d’Adverse Outcome Pathway ou AOP [ANK 10]. Par 

construction, l’AOP relie la connaissance existante sur une série d’événements-clés connectés par des liens de 

causalité, entre deux points, l’événement moléculaire initiateur (interaction initiale entre une molécule et une 

biomolécule ou un biosystème), et l’effet néfaste qui peut s’exprimer à un niveau d’organisation pertinent pour 

l’évaluation du risque. Depuis sa mise en place, le site aopwiki (https://aopwiki.org/).archive déjà plus d’une 

centaine d’AOP en développement ou en cours de validation, et six d’entre eux sont d’ores et déjà adoptés par 

l’OCDE.  
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Dans ce large contexte, Lymnaea stagnalis, la limnée des étangs (mollusque gastéropode pulmoné d’eau 

douce) est un modèle de choix pour les questions d’écotoxicologie aquatique. D’origine paléarctique, cette 

espèce a aujourd’hui une répartition largement holarctique, qui s’étend même à l’hémisphère Sud (e.g., Nouvelle 

Zélande). L. stagnalis occupe des milieux aquatiques typiquement lentiques (stagnants), mais peut aussi 

coloniser des systèmes connectés comme des canaux d’irrigation, et se trouve fréquemment dans les paysages 

anthropisés, agricoles comme urbanisés (e.g., [BOU 14]). De par son régime alimentaire herbivore-détritivore, la 

limnée des étangs est représentative d’un compartiment écologique important des milieux d’eau douce. Les 

mollusques gastéropodes contribuent en effet à une part importante de la production secondaire de ces milieux, 

où ils peuvent représenter jusqu’à 60% de la biomasse macroinvertébrée [HAB 95]. 

Du point de vue fondamental, L. stagnalis est un des gastéropodes pulmonés d’eau douce les mieux étudiés, 

notamment en anatomie, physiologie, reproduction et endocrinologie ; voir [WIL 64], [GER 84], [SAL 16]. 

Depuis la révision de la taxonomie des gastéropodes [BOU 05], l’ordre des pulmonés et le sous-ordre des 

basommatophores ont disparu car non monophylétiques, et la position systématique actuelle de L. stagnalis est la 

suivante : Mollusca \ Gastropoda \ Heterobranchia \ Euthyneura \ Panpulmonata \ Hygrophila \ Lymnaeoidea \ 

Lymnaeidae. Aujourd’hui, l’espèce est un modèle dans diverses disciplines de recherche, utilisé pour traiter aussi 

bien de questions d’écologie évolutive, e.g., systèmes de reproduction hermaphrodite et génétique des 

populations [COU 11a], [COUT 13a], [ESC 11], de sélection sexuelle [NAK 14], de biologie évolutive du 

développement (évo-dévo, [HOH 13], [DAV 09], de neurophysiologie [FEN 09] et d’écotoxicologie (voir 

références de ce chapitre). Cette caractéristique pluridisciplinaire a motivé la constitution d’un consortium de 

séquençage pour obtenir un génome de référence chez cette espèce (STAGING, en cours de publication). Dans 

le domaine de la réglementation, cette espèce est actuellement l’un des rares mollusques pour lesquels existe un 

test standard de toxicité (OCDE, Test n°243 « Lymnaea stagnalis reproduction test » ; [DUC 14]). Ce test est un 

essai de toxicité centré sur la reproduction et la survie de L. stagnalis, dont une des applications possibles est 

celle du Cadre Conceptuel défini par l’OCDE pour les tests et l’évaluation du risque des perturbateurs 

endocriniens. Enfin, une souche de laboratoire est maintenue par l’INRA (souche RENILYS). 

Dans leur ensemble, ces connaissances fondamentales, ressources/lignées génétiques et outils réglementaires, 

ainsi que les caractéristiques écologiques de L. stagnalis font de cette espèce un modèle parfaitement approprié à 

l’étude des effets des substances toxiques (notamment les pesticides) sur les invertébrés aquatiques à différents 

niveaux d’intégration biologique et écologique. Ce chapitre en propose une illustration, centrée sur quelques 

études représentatives. Le changement d’échelle sera ainsi abordé en se focalisant sur deux niveaux charnière de 

réponse toxicologique : l’organisme (charnière entre niveaux infra-individuels et population) et la population 

(charnière entre individus, populations, communautés). Du point de vue éco-évolutif, ce chapitre aborde 

logiquement les échelles spatiale (e.g., variabilité inter-populations) et temporelle (évolution des réponses à court 

ou moyen terme, effets inter- et transgénérationnels). Nous verrons également que du point de vue des méthodes, 

le traitement de ces questions peut faire appel à des systèmes expérimentaux de complexité croissante. 

1.2.2.2  Réponses infra-individuelles 

Le stress causé par les substances chimiques peut affecter l’organisme à différents niveaux, allant des 

mécanismes moléculaires et processus cellulaires, des voies endocriniennes et de la physiologie, des fonctions 

immunitaires, à l‘histoire de vie et à la fitness. La réponse au stress est un processus séquentiel, qui implique 

l’activation de voies de signalisation puis de systèmes anti-oxydants ainsi que de mécanismes moléculaires et 

cellulaires généraux tels que la réparation des dommages à l’ADN et aux protéines, l’arrêt du cycle cellulaire, 

l’apoptose, des changements de métabolisme associés à la réparation cellulaires, ainsi que la sécrétion 

d’hormones de stress [KAS 09]. Chez les gastéropodes, une revue récente des réponses écophysiologiques au 

stress peut être consultée pour plus d’information sur ce sujet [COU 16a]. 

En écotoxicologie, le niveau infra-individuel de réponse est typiquement abordé par des mesures de 

paramètres biologiques moléculaires, biochimiques et cellulaires, utilisés ou considérés comme biomarqueurs 

d’exposition ou d’effet.  

Le stress oxydant traduit un déséquilibre entre production d’espèces réactives de l’oxygène (ROS) et 

défenses anti-oxydantes. Si la production de ROS est un processus normal lié à la vie en aérobiose, son 

augmentation peut être induite par différents facteurs. En accord avec son rôle central dans la régulation de la 

réponse des organismes à divers stress [KAS 09], le stress oxydant constitue du point de vue de l’évaluation du 
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risque, un événement-clé de plusieurs AOP (voir 

https://aopwiki.org/events?uf8=%E2%9C%93&qerach=oxidative+stress). Il est à l’origine de la toxicité de 

nombreux polluants [REG 02], en particulier de pesticides [VAL 06].  

Ainsi, chez L. stagnalis, la production de ROS (dans le cas présent H2O2) par les hémocytes est abaissée par 

l’atrazine (herbicide aujourd’hui interdit en Europe mais d’usage courant ailleurs dans le monde), tandis qu’elle 

augmente sous l’effet d’un herbicide peroxydant, le fomesafen [RUS 04] , [RUS 07a]. De plus, la transcription 

et/ou l’activité d’enzymes antioxydantes ont été étudiées pour leur valeur de biomarqueurs de stress oxydant, en 

réponse à des pesticides [BOU 13], [LAN 16], au cuivre [ATL 16], ou à des effluents de stations d’épuration et 

des mélanges de médicaments [GUS 13a-b].  

1.2.2.2.1. Expression transcriptionnelle, activité enzymatique et processus cellulaires 

Les effets du diquat (herbicide non sélectif utilisé comme agent défoliant pour le désherbage, le défanage des 

cultures et le faucardage des milieux aquatique) ont été étudiés chez L. stagnalis sur une batterie de 

biomarqueurs transcriptionnels et d’activités enzymatiques, mesurés en conditions expérimentales d’exposition. 

Il est à noter qu’en raison de ses propriétés oxydantes, le diquat (nom chimique = diquat dibromide) est une 

molécule modèle en toxicologie. Cette subtance active a un faible potentiel de bioaccumulation, et s’adsorbe 

fortement aux sédiments. L’étude a montré des tendances opposées selon la concentration en herbicide (22,2, 

44,4 et 222,2 µg/L), les temps d’exposition (5, 24 et 48 h ; concentrations mesurées inférieures aux 

concentrations nominales, mais stables au cours de l’expérience) et entre deux tissus impliqués dans la réponse 

au stress et la détoxication. Ainsi, dans les hémocytes (cellules de l’hémolymphe, tissu circulant de la limnée), la 

plus faible concentration de diquat induit après 24h d’exposition une surexpression de la cortactine (protéine 

impliquée dans l’organisation du cytosquelette d’actine, et dans divers processus cellulaires, dont l’endocytose), 

de la protéine de stress hsp40, du récepteur X des rétinoides (RXR) et de la superoxyde dismutase à cuivre et à 

zinc (Cu/Zn- SOD), tandis qu’à la plus forte concentration, la transcription de la plupart des gènes étudiés est 

sous-régulée, en particulier après 48h d’exposition. Dans la glande digestive, les réponses sont plus précoces, 

avec à 5 h, une sur-expression de tous les gènes étudiés, suivie  à 24 et 48 h d’un retour à des valeurs similaires 

aux conditions témoins. L’activité des enzymes codées par ces gènes n’est cependant pas toujours corrélée avec 

les niveaux de transcription observés, ce qui suggère des effets post-transcriptionnels induits par le diquat. 

Cependant, bien que moins intégrative que l’activité enzymatique, la transcription constitue un niveau 

d’expression globalement plus sensible au stress oxydant induit par le diquat chez la limnée [BOU 13]. Le 

couplage de biomarqueurs transcriptionnels avec des paramètres cellulaires liés à la réponse immunitaire 

(immunocompétence, phagocytose, teneur intracellulaire en thiols) s’avère également intéressant pour augmenter 

la pertinence des biomarqueurs d’effet des effluents de stations d’épuration et de mélanges de médicaments chez 

L. stagnalis [GUS 13 a-b]. 

La réponse cellulaire a été particulièrement étudiée dans l’hémolymphe de limnées exposées à des pesticides. 

Ainsi, les paramètres de phagocytose, la fragilité lysosomale, et l’apoptose ont été étudiés en réponse au 

fomesafen, mettant en évidence un lien entre événements apoptotiques précoces et présence de 

phosphatidylsérine à la face externe de la membrane plasmique, ainsi qu’une baisse du potentiel 

transmembranaire mitochondrial suggérant l’implication de la voie intrinsèque de l’apoptose [RUS 07b], [RUS 

08]. L’optimisation des conditions de prélèvement de l’hémolymphe [BOI 16] doit permettre d’améliorer la 

qualité des données immunotoxicologiques obtenues à partir de ce tissu. 

Ces exemples illustrent une démarche à l’interface entre le test de la valeur de biomarqueur et l’élucidation 

de mécanismes biologiques. La mise en relation des réponses toxicologiques mesurées à différents niveaux infra-

individuels (transcription, activité protéique, paramètres cellulaires) permet en effet de proposer des hypothèses 

sur les mécanismes impliqués, et d’orienter une recherche fondamentale plus approfondie et nécessaire au 

décryptage de ces mécanismes. 

1.2.2.2.2. Approches gènes candidats vs omiques 

Les études précitées reposent sur l’utilisation de ressources génétiques disponibles pour quelques gènes 

choisis pour leur pertinence a priori vis-à-vis des stress d’intérêt, et typiquement issues du séquençage SANGER 
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de cDNA complets ou d’ESTs (« Expressed Sequence Tags »). Durant la période précédant l’avènement des 

techniques de séquençage haut-débit (NGS), cette méthode était la seule utilisable. Aujourd’hui, les NGS ont 

permis de décupler la puissance de screening des approches dites « biomarqueurs ». Ce changement d’échelle 

(d’un gène à un transcriptome entier) offre en outre la possibilité d’aborder la question de la toxicité sans a 

priori. Chez L. stagnalis, de telles ressources ont été développées par RNAseq à partir du transcriptome de 

différents tissus, dont le système nerveux central, la glande digestive ou l’appareil reproducteur [SAD 12], [BOU 

12], [COU 16b]. Ce type de ressource devient accessible chez un nombre croissant d’espèces d’intérêt en 

écotoxicologie, comme par exemple le gastéropode Radix balthica [MAZ 16]. 

1.2.2.2.3. Réponses à l’échelle de l’organisme 

L. stagnalis a fait l’objet de nombreux travaux portant sur le niveau individuel de réponse aux toxiques. 

Ainsi, les performances phénotypiques de croissance, survie, reproduction sont typiquement mesurées en 

conditions d’exposition de laboratoire, en microcosmes ou en mésocosmes. Les objectifs de ces travaux portent à 

la fois sur l’acquisition de connaissances dans une démarche de test d’hypothèses, e.g., [COU 06], [COU 08a], 

[DUC 10a], [COU 11b], [GIU 14], [LAN 16], le développement de tests de toxicité en vue de leur application 

dans le cadre réglementaire [DUC 10a], [DUC14], ainsi que sur la modélisation de l’histoire de vie  et de sa 

sensibilité au stress [DUC 10b], [ZIM 12], [BAR 14]. L’objectif n’est pas ici de présenter l’ensemble des 

résultats issus de ces travaux, mais plutôt d’en extraire des éléments de synthèse en relation avec le changement 

d’échelle. 

1.2.2.2.3.1. Lien entre réponses infra-individuelles et de l’organisme 

L’utilisation des biomarqueurs en écotoxicologie comme indicateurs d’alerte et précurseurs de réponses 

individuelles ou populationnelles fait l’objet de controverses, en raison de leur capacité limitée à prédire des 

effets significatifs du point de vue écologique, tant qu’ils ne sont pas associés à des modèles mécanistes 

permettant de les intégrer dans la mesure de performance et de fitness (valeur sélective d’un individu ou d’un 

génotype). La nature transitoire des réponses de nombreux biomarqueurs, le fait qu’ils peuvent refléter un effet 

délétère ou au contraire une preuve de capacité de l’individu à gérer le stress (homéostasie), l’existence d’effets 

confondants sur le terrain (manque de spécificité des biomarqueurs), et enfin l’approche simplement corrélative 

souvent mise en œuvre pour extrapoler les effets à des niveaux supérieurs, constituent autant d’arguments qui 

réduisent la signification écologique des biomarqueurs [FOR 06]. Chez L.stagnalis, de nombreux travaux ont 

porté sur les effets phénotypiques des polluants, sur des traits biologiques reflétant les performances 

individuelles de croissance, fécondité, survie, e.g., [JUM 02], [BRI 11], [COU 08a], [DUC 10b], [GIU 14], sans 

toutefois les relier directement à des mesures infra-individuelles de biomarqueurs. 

1.2.2.2.3.2. Influence des conditions expérimentales sur les traits d’histoire de vie 

L’utilisation de systèmes expérimentaux de complexité croissante a permis d’affiner la compréhension des 

effets écotoxicologiques du diquat chez la limnée [COU 08]. 

1.2.2.2.3.2.1. Toxicité du diquat seul ou en mélange avec son adujvant 

Dans cette étude, une première expérience a été réalisée dans l’objectif d’estimer les effets du diquat seul ou 

en mélange avec un adjuvant courant de cet herbicide, l’Agral®90 (mélange de nonylphénols polyéthoxylés). 

Pour cela, des lots de limnées adultes et homogènes en âge, ont été exposés à une large gamme de concentrations 

de chaque substance et de leurs mélanges, élaborés en respectant le ratio diquat:Agral®90 recommandé dans la 

formulation commerciale (voir détails in [COU 08]). Les traits mesurés étaient relatifs à la croissance adulte 

ainsi qu’à la reproduction et aux performances précoces de la descendance. Le mode d’interaction des deux 

substances (additif, synergique, antagoniste) a été testé de façon empirique, sur la base des concentrations 

étudiées (4 concentrations par substance, ratio constant), et en comparant les effets observés des mélanges avec 

ceux attendus sous l’hypothèse d’additivité. La distribution des seconds a été estimée par bootstrap (méthode 

statistique de rééchantillonnage avec remise) des effets observés de chaque substance aux concentrations 

correspondantes, et par addition de ces effets. Pour un mélange donné, tout effet observé situé dans la zone 

bornée par l’intervalle de confiance à 95% de la distribution attendue était considéré compatible avec le mode 

additif. A l’inverse, quand l’effet observé était en dehors de cet intervalle, il était considéré comme le reflet 
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d’une interaction synergique (effet plus fort que l’effet additif), ou antagoniste (effet plus faible que l’effet 

additif). Les résultats présentés dans le tableau 1 indiquent des effets additifs (en noir) ou antagonistes (en bleu), 

tandis qu’aucun effet synergique n’a été détecté entre le diquat et l’Agral®90. L’analyse détaillée des données 

montre que l’adjuvant, bien que sans effet lorsqu’il est appliqué seul, tend à réduire l’effet du diquat (croissance 

adulte, taux d’éclosion des pontes ; voir [COU 08]). Ces résultats préliminaires nécessitent d’être approfondis, en 

appliquant notamment des modèles de prédiction plus adaptés, tel que ceux basés sur le principe d’action 

indépendante ([FAU 03]). 

 

Tableau 1.1. Conformité/écart à l’hypothèse d’interaction additive entre le diquat (D : 4,4 à 222 µg/L)) et 

l’Agral®90 (A : 10 à 500 µg/L) sur les traits significativement affectés par les traitements (glm). Les effets sont 
relatifs aux valeurs des traits en conditions témoins. Les valeurs moyennes et intervalles de confiance à 95% 
sous l’hypothèse additive sont obtenus par bootstrap (bps): effets additifs (en noir, valeur observée située dans 
l’IC95% de la distribution attendue), effets antagonistes (en bleu, effet observé plus faible qu’attendu sous le 
modèle additif), effets synergiques (aucun). 

1.2.2.2.3.2.2. Complexité du système expérimental et étude d'effets indirects 

La seconde expérience réalisée dans cette étude avait pour objectif de mesurer l’impact de la complexité 

environnementale sur la toxicité du diquat. Sur la base des résultats de l’expérience précédente, les substances 

ont été appliquées seules et en mélange, aux deux concentrations les plus élevées (44,4 et 222 µg/L pour le 

diquat, 100 et 500 µg/L pour l’Agral®90). Pour repérsenter l’exposition des limnées dans un environnement 

s’approchant de la complexité environnementale, une exposition des limnées a été réalisée dans des microcosmes 

hébergeant également des plantes (élodées, lentilles d’eau) et des vertébrés (épinoches adultes) dans un volume 

de 100 L d’eau et sur une couche de sédiment (sédiment naturel et sable de Loire). Les traitements chimiques 

furent appliqués après 5 jours d’acclimatation des limnées. De manière générale, les conditions de ce test ont 

conduit chez les adultes exposés, à une dégradation marquée de la survie (survie moyenne de 83 ± 3%, alors 

qu’elle était totale dans l’expérience 1) et de la fécondité (réduction d’un facteur de 10 par rapport à l’expérience 

1).  Les facteurs en cause sont probablement liés à des interactions intra et/ou interspécifiques, spécifiquement 

induites en microcosmes (compétition pour les ressources, relation prédateur/proie…). Malgré ces différences, 

les résultats issus des deux expériences sont cohérents : absence d’effet des traitements sur la fécondité, 

réduction de l’effet du diquat par l’Agral®90 aux plus fortes concentrations sur le taux d’éclosion (Tableau 2.1, 

dernière ligne). Une telle cohérence renforce la fiabilité des conclusions tirées en conditions simplifiées, mais 

n’était pas systématiquement attendue. En effet, certains effets peuvent ne se manifester que sous certaines 

conditions, en particulier lorsque d’autres stress affectent les organismes et leurs capacités de réponse au stress 

chimique (e.g., limitation des ressources énergétiques). Même si l’étude résumée n’a pas montré d’effet du 

diquat spécifiquement induit en microcosmes, elle illustre une démarche possible pour prendre ce type d’effet 

indirect en compte, et intégrer la complexité des systèmes aquatiques dans l’évaluation des effets toxiques. 

1.2.2.2.3.2.3. Vers un modèle d’histoire de vie et de sa réponse aux polluants 

Dans le cadre du développement de tests d’écotoxicité, et en vue d’application à l’évaluation du risque 

écologique des perturbateurs endocriniens, l’étude de [DUC 10a] a permis d’identifier au cours du cycle de vie 

de L. stagnalis une fenêtre particulière de sensibilité à la vinclozoline (fongicide choisi ici pour ses propriétés 

antiandrogènes). Ces travaux, ainsi que ceux portant sur les effets du diquat [DUC 10b], préfigurent le 

développement d’expérimentations plus approfondies ayant conduit à l’élaboration du test standard de toxicité 

sur le cycle de vie partiel (Test OCDE n°243 «  Lymnaea stagnalis Reproduction Test »). Ce nouvel essai, centré 

sur la reproduction et la survie, permet d’inscrire L. stagnalis comme mollusque modèle dans le Cadre 

Conceptuel défini par l’OCDE pour les tests et l’évaluation du risque des perturbateurs endocriniens (voir 

Document Guide n°150). Parmi les modèles toxicologiques non-mammaliens, les tests préexistants concernent 

en effet très peu d’invertébrés. Plus précisément, ce test se situe au niveau 4 de ce cadre (test in vivo fournissant 

des données relatives à des effets pouvant être reliés au système endocrinien). Associé à des tests de niveau 2 et 

3, qui informent sur les mécanismes sous-tendant les effets observés in vivo, ce test doit permettre de conclure 

sur la nature endocrinienne ou non-endocrinienne du mode d’action des molécules testées.  
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L’intégration des effets toxiques à l’échelle de traits individuels par application de modèles 

toxicocinétiques/toxicodynamiques (TKTD) a été réalisée chez la limnée dans le cadre de plusieurs thèses 

conduites dans le cadre de l’ITN CREAM (EU-FP7, https://cream-itn.eu/). Ainsi, en appliquant un modèle 

TKTD fondé sur la théorie du Dynamic Energy Budget (DEB theory ; [KOO 00]) qui permet une interprétation 

mécaniste des effets toxiques en termes de changement d’allocation d’énergie, Zimmer et al. [ZIM 12] ont 

montré que la limitation des ressources alimentaires durant les phases précoces du cycle de vie augmente la 

sensibilité à diverses substances toxiques. L’absence de prise en compte de ce facteur dans les tests peut donc 

conduire à une surestimation des effets toxiques. Par ailleurs, en modifiant ce modèle de manière à permettre des 

phases d’accélération métabolique au cours du cycle de vie, les auteurs ont pu décrire le cycle complet de la 

limnée, incluant la phase embryonnaire ainsi que l’investissement aux fonctions mâle et femelle chez cet 

organisme hermaphrodite [ZIM 14]. Barsi et al. [BAR 14] ont appliqué un modèle DEB simplifié (DEBkiss, 

[JAG 13]) et montré sa capacité à estimer la toxicité de l’acétone (solvant d’usage courant dans les tests de 

toxicité) sur les traits d’histoire de vie de L. stagnalis. Ces résultats encouragent l’application de ces modèles 

dans le cadre de l’évaluation du risque, qui reste encore trop limitée, en partie à cause du manque de 

recommandations sur le développement et l’évaluation des modèles, et sur l’utilisation des résultats qui en sont 

issus (mais voir [EFS 14]). La modélisation TKTD a également permis d’étudier la variation interspécifique de 

la sensiblité à divers pesticides parmi différents organismes modèles dont L. stagnalis [NYM 15]. Dans 

l’ensemble, ces études mettent en évidence la puissance des approches de modélisation TKTD pour une 

évaluation de la toxicité des pesticides à l’échelle de l’histoire de vie de la limnée. Leur combinaison à des 

modèles populationnels (e.g., matriciels, individu-centrés) permettra d’accroître encore leur valeur dans ce cadre 

[DUC 06] [MAR 12]. 

 

1.2.2.3. Réponses supra-individuelles des limnées : variation intra et inter-populations 

Comme mentionné plus haut, bien que les tests de toxicité actuels portent principalement sur le niveau 

individuel, l’évaluation du risque écologique vise des objectifs de protection plus complexes, i.e., populations, 

communautés et écosystèmes. La compréhension et la prédiction des liens mécanistes entre ces différents 

niveaux représentent alors un enjeu majeur de l’écotoxicologie, enjeu qui s’inscrit parfaitement dans un contexte 

de test de théories et concepts écologiques et de biologie évolutive. 

1.2.2.3.1. Impact des xénobiotiques sur la démographie et la dynamique des populations 

A l’échelle des populations, les effets des polluants peuvent être indirects, via une interaction avec des 

processus densité-dépendants comme la compétition entre individus pour l’espace ou la nourriture (voir § X.3.2). 

Ces processus peuvent être exacerbés (compétition intensifiée, si tous les individus sont impactés sans mortalité) 

ou au contraire atténués (compétition relâchée due à la mortalité, favorisant les effets compensatoires). 

L’estimation de ces effets passe par celle de paramètres populationnels intégrateurs, eux-mêmes basés sur des 

mesures de traits individuels [FOR 01], [FOR 03], [LIE 02]. 

Les effets toxiques sur les populations de gastéropodes d’eau douce ont été abordés dans le cadre de diverses 

études, qui reposent à la fois sur des modèles de dynamique et de génétique des populations. Chez L. stagnalis, 

l’influence négative de blooms de cyanobactéries sur le taux d’accroissement des populations a été mise en 

évidence au laboratoire, par utilisation d’un modèle discret structuré en âge [LAN 11]. Sur la base du même type 

de modèle, l’étude de populations expérimentales implantées en mésocosmes extérieurs a permis de  comparer 

les trajectoires et les risques d’extinction suite à des réductions démographiques contrôlées mimant les effets 

d’un stress chimique ponctuel [COU 08b]. 

L’impact populationnel de contaminants chimiques a été étudié chez d’autres espèces de gastéropodes d’eau 

douce. Par exemple, le cadmium réduit le taux d’accroissement des populations de la planorbe Biomphalaria 

glabrata [SAL 03], tandis que le musc de synthèse HHCB n’a pas d’effet sur ce paramètre chez l’hydrobie 

Potamopyrgus antipodarum [PED 09]. Ces exemples sont intéressants car ils illustrent la mise en œuvre de 

LTRE ("Life Table Response Experiment" [CAS 01]) chez les gastéropodes. Cette méthode permet de 

décomposer les effets du traitement sur le taux de croissance de la population (ici ) en contributions issues des 

différences entre les paramètres qui déterminent ce taux. Ainsi, l’étude de [SAL 03] montre une différence de 
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sensibilité au cadmium entre deux lignées de B. glabrata en termes de taux d’accroissement, et selon la lignée, 

une contribution majeure de la survie juvénile ou du développement embryonnaire. Dans le second exemple, 

l’analyse montre que l’impact significatif observé sur la fécondité ne se traduit pas  au niveau de la croissance de 

la population de P. antipodarum (faible sensibilité de   à la fécondité adulte). 

A partir de données mesurées sur le terrain par encagement de populations et d’un modèle structuré en taille 

[COUL 13] ont montré que si la survie juvénile reste le paramètre contribuant le plus à la réduction de chez P. 

antipodarum, la variation saisonnière des performances de reproduction et de survie adulte conditionne 

fortement la sensibilité de  vis-à-vis de ces traits au cours de l’année. Ces travaux pointent la nécessité 

d’estimer les traits d’histoire de vie dans les conditions les plus réalistes possibles, en particulier quand ces traits 

sont les points finaux de mesure de tests de toxicité ou sont intégrés à un niveau supérieur d’organisation 

biologique. Ces travaux montrent aussi que les traits d’histoire de vie, par leur caractère intégrateur, reflètent les 

effets de l’ensemble des facteurs environnementaux auxquels sont exposés les organismes au cours de leur cycle 

de vie, i.e. l’exposome (concept d’épidémiologie humaine, élargi à la santé des écosystèmes [NCR 12]). 

1.2.2.3.2. Impacts transgénérationnels et évolutifs des xénobiotiques 

Les modèles purement démographiques ne permettent pas d’appréhender certains effets liés à l’exposition 

chronique multigénérationnelle à des substances toxiques. Il est prouvé que des processus micro-évolutifs induits 

par le stress environnemental peuvent se mettre en place rapidement dans les populations exposées (voir par 

exemple les numéros spéciaux de la revue Ecotoxicology) [COU 11c], [COUT 13b]. Ces processus peuvent être 

liés à la sélection naturelle (adaptation génétique), de nature stochastique (dérive génétique accrue par les 

réductions démographiques), voire résulter d’une combinaison des deux (e.g., accumulation du fardeau 

génétique de dérive ou de consanguinité) [BIC 00], [KLE 11], [BIJ 12]. Par ailleurs, certains effets inter- ou 

transgénérationnels (effets maternels, épigénétiques) peuvent être induits pas les polluants [VAN 14]. Dans ce 

cadre, L. stagnalis a fait l’objet de travaux portant sur des questions d’évolution adaptative (processus sélectifs) 

ou neutre (i.e., due à la dérive génétique au hasard), sur l’importance des effets intergénérationnels vs génétiques 

dans la réponse au stress, ainsi que sur l’influence du système de reproduction sur la réponse à la sélection. 

1.2.2.3.2.1. Exposition des populations au stress chimique et dérive génétique 

Une première étude menée sur des populations implantées en mésocosmes extérieurs avait permis de tester 

empiriquement l’applicabilité de paramètres de génétique des populations à l’évaluation du risque écologique 

(valeur d’indicateur d’effet évolutif neutre, à court-terme). Les mésocosmes (INRA, U3E, plateforme PEARL) 

avaient été mis en place quatre mois plus tôt, de manière à laisser s’installer différent organismes (phyto- et 

zooplancton, macroinvertébrés benthiques et macrophytes). Les populations de L. stagnalis ont ensuite été 

fondées à partir d’adultes élevés depuis la naissance au laboratoire et issus de 80 familles maternelles distinctes 

(population naturelle dont est issue l’actuelle souche RENILYS). En jouant sur le nombre d’individus fondateurs 

(80 vs 8) et leur degré d’apparentement (non apparentés vs fratries), quatre effectifs efficaces initiaux ont été 

définis, i.e., Ne = 80, 53, 8, 5 (Ne = nombre d'individus d'une population idéale pour lequel le degré de dérive 

génétique serait équivalent à celui de la population réelle) et chaque type de population répliqué quatre fois (n 

total = 16 populations, figure 2.6).  

 

Figure 1.6. Plan expérimental utilisé pour tester les effets de la dérive génétique chez L. stagnalis 
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Après quelques générations, la structure génétique des populations a été comparée entre les différentes 

catégories, sur la base des marqueurs microsatellites disponibles [KNO 03]. Les résultats obtenus étaient 

compatibles avec les attendus théoriques relatifs à la dérive génétique, i.e., baisse de diversité génétique et 

différenciation accrue des populations de taille initiale plus faible [COU 08b]. 

Dans une seconde étude, des populations de L. stagnalis avaient été fondées en mésocosmes à partir d’un 

même pool génétique et du même niveau de diversité (40 familles représentées de façon équitable et similaire). 

Après 4 mois, les populations avaient été soumises pendant trois générations à une succession de cocktails 

pesticides reflétant la contamination due au traitement de parcelles selon différents programmes de protection 

des cultures. L’objectif général était de comparer l’impact de traitements conventionnels et alternatifs 

(substances moins nombreuses et moins concentrées) sur les écosystèmes aquatiques [AUB 11]. L’étude a 

notamment montré une réduction significative d’abondance des limnées dans les mésocosmes traités, l’impact le 

plus sévère étant induit par les traitements conventionnels. Par ailleurs, l’étude génétique focalisée sur L. 

stagnalis a montré une réduction significative de la diversité génétique neutre et une différenciation accrue des 

populations soumises aux traitements conventionnels, i.e., les plus impactées du point de vue démographique 

[BES 13] , [COUT 13b]. Ces résultats, conformes aux effets théoriques de la dérive génétique, montrent entre 

outre que les polluants peuvent avoir un impact génétique significatif à très court terme. 

Cependant, si les résultats semblent prometteurs quant à l’utilisation de ces marqueurs génétiques pour 

l’écotoxicologie des populations, il faut rappeler que dans les deux cas, les populations étaient issues de pools 

génétiques contrôlés, afin de capturer les changements génétiques récents. Ces conditions ne reflètent en aucun 

cas la complexité du terrain et encore moins l’histoire évolutive des populations naturelles. L’interprétation des 

patrons génétiques observés in natura reste délicate, et n’offre pas en soi la démonstration de causalité entre 

contamination des milieux et état génétique des populations. Elle doit être corroborée par d’autres types de 

marqueurs ou d’information [BIC 11]. De nouveaux marqueurs récemment développés par séquençage chez L. 

stagnalis (SNPs ; MA Coutellec, résultats non publiés) doivent permettre d’aborder ces questions avec une 

meilleure résolution. 

Les mutations délétères spontanées existent de façon quasi universelle et constituent le fardeau génétique 

[LYN 98]. Bien que contre-sélectionnées, certaines d’entre elles ont en raison de leur faible effet, une probabilité 

non-nulle de fixation, qui augmente dans les petites populations (fardeau génétique de dérive) [WHI 00]. Dans 

les milieux exposés à des contaminations multiples et répétées (e.g., paysages agricoles), l’impact 

démographique est un facteur qui augmente ce risque d’accumulation. Un moyen empirique de tester l’existence 

de ce fardeau de dérive repose sur la mise en évidence d’hétérosis entre populations. Le principe est simple. 

Parce qu’elle relève d’un processus non directionnel, l’accumulation du fardeau génétique de dérive entraîne une 

divergence des populations aux gènes concernés (différentes petites populations ne fixeront pas les mêmes 

allèles délétères). Lorsque l’on croise des individus de différentes petites populations, la fitness de la 

descendance produite est alors censée surpasser celle des descendants issus des croisements intra-populations 

correspondants (hétérosis). Nous avons testé cette hypothèse sur les populations expérimentales de L. stagnalis 

et en suivant le protocole résumé dans la figure 2.6. L’étude a montré un hétérosis significatif entre les 

populations de plus petit effectif [COU 11a]. Ces résultats montrent qu’en milieu lentique et pour des organismes 

à faible capacité de dispersion, des processus évolutifs associés à la dérive génétique (et néfastes pour la 

diversité génétique) peuvent se produire à l’échelle de quelques générations. Par extension, les polluants ayant 

un impact démographique négatif peuvent renforcer ces processus. 

 

1.2.2.2.3.2.2. Effets sélectifs des pesticides 

Comparativement à la dérive génétique, l’adaptation génétique revêt un caractère positif intrinsèque, mais 

peut avoir des conséquences négatives indirectes, notamment quand la population n’est plus soumise à l’agent de 

sélection mais doit affronter d’autres changements environnementaux (perte de potentiel adaptatif) [BLO 05]. 

Cependant, les conditions nécessaires pour qu’une adaptation puisse évoluer dans une population sont plus 

restrictives que celles induisant de la dérive. De plus, l’étude des réponses adaptatives doit tenir compte de 

caractéristiques génétiques telles que celles liées au mode de reproduction. Chez L. stagnalis, hermaphrodite 

simultané, cette question a été abordée d’une part en conditions expérimentales, et d’autre part en conditions 

naturelles. 
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Dans le premier cas, l’objectif était d’estimer l’influence de l’autofécondation sur la capacité de réponse à la 

sélection par l’herbicide diquat. La question fondamentale sous-jacente est qu’en théorie, la réponse à la 

sélection peut être facilitée par l’autofécondation, en raison d’une transmission de complexes de gènes co-

adaptés plus efficace que par reproduction croisée. Alternativement, la dépression de consanguinité (réduction de 

la valeur sélective en autofécondation, due à l’homozygotie et à la perte de variabilité génétique) peut réduire la 

réponse à la sélection. Pour tester ces hypothèses, des lignées issues d’une population artificielle ont été créées 

au laboratoire, et soumises pendant trois générations à la sélection par le diquat sur la survie précoce (n = 8 

lignées) ou à des conditions témoins (n = 8 lignées). Ce traitement était croisé avec le facteur reproduction, soit 

pour chaque modalité, 4 lignées maintenues par fécondation croisée et 4 lignées par autofécondation (figure 2.7). 

A l’issue de la période de traitement, les performances des 16 lignées ont été mesurées pour divers traits 

d’histoire de vie et utilisées pour estimer la dépression de consanguinité en conditions de sélection et en 

conditions témoins. Pour chaque lignée et chaque trait, le ratio des valeurs mesurées en autofécondation sur 

celles mesurées en fécondation croisée est calculé et confronté à la ligne d’égale fitness (performances identiques 

des deux modes de reproduction, en pointillé bleu sur les graphiques, figure. 2.6), L’analyse montre que la 

dépression de consanguinité demeure plus forte en conditions de sélection, et que donc l’autofécondation 

aggrave l’effet à long-terme du diquat chez cette espèce (Fig. 2.7) [DUV 16]. Ce résultat est cohérent avec 

l’hypothèse que le stress augmente la dépression de consanguinité, hypothèse empiriquement soutenue par de 

nombreux travaux [FOX 10]. 

Figure 1.7. Résumé du plan expérimental utilisé pour étudier l’effet de l’autofécondation sur la réponse de L. 

stagnalis à la sélection. Comparaison de la dépression de consanguinité « témoin » et de celle estimée en 

conditions de sélection par une substance chimique modèle (diquat). 

Dans le second cas, l’étude des patrons de divergence génétique des populations a été réalisée sur la base de 

14 populations naturelles de L. stagnalis échantillonnées dans des sites contrastés (zones agricoles et urbaines vs 

zones dites de référence). L’objectif était de tester l’hypothèse d’adaptation locale aux pressions de sélection 

induites par les activités humaines, en appliquant une méthode classique de biologie évolutive, basée sur la 

mesure au laboratoire de traits d’histoire de vie liés à la valeur sélective, sur des lignées issues d’individus 

prélevés en milieu naturel. Cette méthode compare la divergence génétique des populations aux traits mesurés 

(indice QST) à la divergence génétique neutre de ces mêmes populations estimée à partir de marqueurs 

génétiques neutres (indice FST) ; voir [LEI 1]. La comparaison statistique des deux indices permet de distinguer 

trois catégories de patrons de divergence des populations: sélection divergente (adaptation locale, QST>FST), 

dérive génétique (QST = FST), sélection uniforme (QST<FST). L’étude illustrée ici a montré un effet 

d’adaptation locale (sélection divergente) pour les traits adultes, tandis que les traits de vie exprimés plus 

précocement tendent à être influencés par la dérive au hasard, voire être sous sélection uniforme [BOU 14]. 

Ce design expérimental a également été appliqué à des mesures de variation génétique de l’expression 

transcriptomique constitutive ou induite par le diquat. Les résultats de cette étude montrent une variation de la 

transcription largement dominée par l’origine génétique des limnées. L’expression globale à ce niveau, qu’elle 

soit constitutive ou induite par l’exposition expérimentale au pesticide modèle, reflète en effet une divergence 

génétique très forte des populations, selon un schéma parfaitement cohérent avec la différenciation neutre (figure 

2.8). Cette correspondance suggère que la dérive génétique est une composante majeure de l’évolution de 

l’expression génique chez l’espèce étudiée. Ce résultat préliminaire ouvre des perspectives intéressantes sur les 

facteurs d’évolution à court-terme des processus moléculaires de réponse au stress environnemental [COU 14]. 

 

Figure 1.8. Projection de 16 échantillons de L. stagnalis sur le plan principal de l’ACP des données d’expression 

de 45249 contigs (RNAseq, données normalisées). Symboles = traitement chimique (tre), couleur = population 

d’origine (pop). Surimposés sur le graphique: (A) localisation géographique des populations d’origine, (B) arbre 

des distances génétiques neutres inter-populations (Arbre Neighbour-Joining basé sur les valeurs de FST issues 

de 12 loci microsatellites). 
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Cette approche a été utilisée pour étudier la divergence génétique de la tolérance des populations de L. stagnalis 

à un autre pesticide courant, le sulfate de cuivre. L’idée était ici de montrer que des modèles et indices de 

génétique des populations peuvent servir à étayer des principes d’évaluation du risque écologique. En 

particulier, dans le contexte actuel des tests standards, où les effets mesurés sur une lignée de laboratoire sont 

extrapolés au niveau de l’espèce, nous proposons l’idée que seul un mode de sélection uniforme (QST<FST) 

peut autoriser une telle extrapolation. Dans cette étude, nous avons mesuré la toxicité aiguë de CuSO4 chez 8 

lignées issues de 8 populations différentes et génétiquement différenciées. Pour cela, les lignées ont été soumises 

à la LC50-48h estimée au préalable sur un pool d’individus représentatifs de l’ensemble des lignées étudiées 

(figure 2.9). 

 

Figure 1.9.  Etude de la variation de sensibilité de L. stagnalis au cuivre : protocole résumé. 

Tableau 1.2. Variation génétique de la sensibilité de L. stagnalis au cuivre : mortalité moyenne par population 
après 96h d’exposition à 65 µg/L CuS04, et groupes statistiquement homogènes (glm et test post-hoc). 

 

Tableau 1.3. Analyse de la variation de sensibilité à CuSO4 chez L. stagnalis. Modèles linéaires généralisés à 
effets mixtes (M1 à M5) sont comparés par un test de rapport de vraisemblance (P-value). AIC = critère 
d’information d’Akaike (valeur la plus faible en gras, indiquant le meilleur modèle). 

Entre populations, la mortalité peut varier d’un facteur de 5 (tableau X.2). L’analyse statistique montre une 

variation très significative entre populations, et dans une moindre mesure entre familles au sein des populations, 

ceci indépendamment de la taille du corps (tableau X.3). En accord avec cette variation, l’analyse QST-FST 

indique une divergence significative des populations, attribuable à la dérive génétique, et exclut donc la sélection 

uniforme. Vis-à-vis de l’hypothèse de départ, ce résultat tend donc à invalider les procédures actuelles 

d’évaluation (qui reposent implicitement sur un modèle de sélection uniforme), et milite pour la prise en compte 

de la variation génétique dans le cadre réglementaire [COT 15]. La méthode utilisée dans l’étude illustrée ici 

peut être appliquée à cette fin. 

 

1.2.2.2.3.2.3. Effets inter-générationnels non génétiques 

L’influence de l’exposition parentale à des pesticides sur la réponse de la descendance à d’autres facteurs de 

stress environnemental a été testée en associant des expositions en mésocosmes extérieurs (parents) et des 

conditions de laboratoire (descendants). Cet exemple reprend l’étude présentée au paragraphe 2.2.2.3.2.2. sur les 

effets comparés des traitements pesticides conventionnels et alternatifs. 

 
Figure 1.10. Plan résumé de l’étude testant l’influence de l’exposition parentale aux pesticides et de l’origine 
génétique des limnées sur la réponse à un stress environnemental calibré [COU 11]. 

Recapturés après 6 mois d’exposition à divers mélanges de pesticides en mésocosmes extérieurs, les individus 

fondateurs survivants ont été ramenés au laboratoire, et leurs performances de croissance et de reproduction 

estimées en isolement (figure 2.10). Le marquage physique de ces limnées au moment de la fondation des 

populations (marques pour abeilles, collées sur la coquille) a permis d’identifier leur origine familiale lors de la 

recapture. Au laboratoire, la descendance issue de ces adultes recapturés a été exposée à un gradient de stress 

biotique (4 niveaux). L’analyse de la croissance individuelle a montré un clair effet du stress biotique le long du 

gradient utilisé, mais pas d’influence de l’exposition parentale aux pesticides sur la réponse à ce stress biotique 

(pas d’effet maternel lié aux pesticides). Enfin, l’étude a montré à chaque génération une interaction significative 

famille × condition, reflétant des interactions de type Génotype × Environnement, importantes en termes de 

potentiel d’évolution adaptative face aux pressions testées [COU 11b]. 

La contribution relative des effets parentaux et des effets de l’exposition précoce a également été étudiée chez 

l’escargot d’eau douce Physa pomilia exposé au cadmium [PLA 13]. D’après cette étude, la tolérance des 

juvéniles au cadmium est accrue à la fois par l’exposition parentale et par l’exposition directe des embryons. De 

plus, l’étude montre un rôle prédominant de la plasticité développementale (exposition directe) dans ce 
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processus, comparativement à celui de la transmission maternelle. Le mécanisme moléculaire responsable de 

cette tolérance induite reste cependant à élucider. 

 

1.2.2.2.3.3. Perspectives 

Dans ce chapitre. Les exemples choisis ont mis en évidence l’importance des connaissances et des ressources 

acquises au cours de cette décennie chez L. stagnalis et la valeur de cette espèce en tant que modèle pour 

l’écotoxicologie et l’évaluation du risque écologique posé par les polluants chimiques. Les ressources acquises, 

qu’elles soient de nature génétique (transcriptome, génome de référence, marqueurs génétiques neutres, lignées 

génétiques sélectionnées, souche RENILYS), issues de la modélisation (modèles DEB), ou développées pour la 

réglementation (ligne directrice OCDE), sont indispensables au développement de futurs travaux de recherche 

visant à comprendre et prédire les effets écotoxicologiques des polluants chez L. stagnalis.  

 

 

1.2.2.2.3.3.1. Vers une stratégie graduelle de tests de toxicité chez la limnée 

Dans l’optique d’une évaluation de risque écologiquement pertinente, le génome séquencé et annoté de L. 

stagnalis permettra de mettre au point de nouveaux marqueurs d’expression génique. Ainsi, les annotations de 

gènes prédits dans la superfamille des récepteurs nucléaires serviront à développer des tests de criblage in vitro à 

visée mécaniste, relatifs à la perturbation endocrinienne et à la régulation des gènes cibles de ces récepteurs. Les 

systèmes endocriniens sont mal connus chez les invertébrés (en particulier les mollusques), et l’usage actuel de 

tests basés sur les modèles vertébrés peut conduire à des interprétations erronées. Il est donc urgent de pouvoir 

disposer d’outils propres aux espèces « modèles » du point de vue écologique et environnemental, telles que la 

limnée. Pour une évaluation complète (voir document guide n°150 de l’OCDE pour les Tests et l’Evaluation du 

risque des Perturbateurs Endocriniens), les résultats de ces criblages pourront être confrontés aux résultats des 

tests in vivo mesurant les effets adverses, tel que le Test OCDE n° 243. L’intégration de modèles prédictifs à 

l’échelle des populations permettra à terme de compléter cette approche graduelle (« tiered approach ») de test de 

toxicité spécifiquement dessinée pour le modèle limnée. 

Chez L. stagnalis, le développement d’AOP (voir introduction) représente une autre perspective très 

stimulante pour aller plus loin dans l’intégration des réponses toxicologiques à des niveaux d’organisation 

pertinents pour l’évaluation du risque. Les outils de modélisation disponibles seront utiles pour mener cette 

démarche jusqu’au niveau populationnel. A notre connaissance, aucun AOP n’est encore publié chez L. 

stagnalis, mais une analyse récente des voies de toxicité du nickel montre que l’approche est prometteuse [BRI 

17]. Dans le même ordre d’idée, l’ensemble des données actuellement disponibles sur les effets du diquat chez L. 

stagnalis (depuis le transcriptome jusqu’au  cycle de vie complet) doit permettre de développer un AOP pour cet 

herbicide chez un organisme non-cible. Il est à noter que les réponses transcriptomiques de L. stagnalis au diquat 

sont d’ores et déjà incluses dans une base comparative (Comparative Toxicogenomics Database ; 

http://etdbase.org/). Ces informations pourraient être enrichies par un niveau d’observation métabolomique, 

comme récemment appliquée au cas de la toxicologie de l’imidacloprid sur le SNC de L. stagnalis [TUF 15]. En 

outre, l’étude plus fine de l’expression génique est possible par hybridation in situ, comme par exemple selon la 

méthode optimisée pour embryons entiers, récemment publiée chez la limnée [HOH 15].  

1.2.2.2.3.3.2. La limnée, hermaphrodite modèle pour l’écotoxicologie 

Les travaux présentés dans le présent chapitre montrent que la réponse phénotypique de la limnée aux 

polluants chimiques peut être influencée par le mode de reproduction. Chez cet organisme, l’hermaphrodisme 

simultané rend l’auto- et l’allofécondation possibles pour un même individu. Si la fécondation croisée reste le 

mode préférentiel chez L. stagnalis, l’autofécondation a lieu quand les chances de rencontre d’un partenaire 

deviennent trop faibles [ESC 11]. Par ailleurs, la fécondation croisée peut impliquer un coût spécifique (énergie 

allouée à la recherche de partenaire et à la copulation, exposition aux prédateurs, aux pathogènes et parasites), 

qui peut rendre l’autofécondation plus avantageuse sous certaines conditions. Parmi celles-ci, le stress chimique 

et l’activation des mécanismes de réponse nécessaires à la gestion de ce stress peuvent jouer un rôle non 

négligeable [COU 06]. En conséquence, il semble judicieux d’inclure le système de reproduction dans les tests 

de toxicité, en particulier dans le cadre de la perturbation endocrinienne. Il est à noter que le test OCDE n°243 ne 

in : Détection des impacts toxiques dans l'environnement - du terrain à la règlementation, 
Burgeot, T., Minier, C., Cuny, D., Cuny, M.A., Bispo, A., Grand, C. (eds), ISTE éditions



tient pas compte de ce paramètre. Sachant que l’hermaphrodisme est présent dans de nombreux phyla 

invertébrés, dont les cnidaires, mollusques, annélides, plathelminthes, nématodes, ou encore les urochordés 

[AUL 06], le développement de tests appropriés à la reprotoxicité chez ce type d’organismes est aujourd’hui 

incontournable. Les études expérimentales citées dans ce chapitre montrent que l’approche est tout à fait 

envisageable chez L. stagnalis, et font de cette espèce un bon modèle pour l’évaluation du risque chez les 

animaux hermaphrodites. 

 

1.2.2.2.3.3.3. La limnée, espèce modèle pour l’écotoxicologie évolutive 

Harmoniser la portée des outils d’évaluation du risque et les objectifs de protection visés par la 

réglementation est un objectif majeur des recherches actuelles en écotoxicologie. Une donnée particulièrement 

intéressante dans ce cadre est le polymorphisme de séquence, qu’il soit localisé dans les régions promotrices des 

gènes, les transcrits eux-mêmes ou les régions non codantes du génome. En effet, ce polymorphisme génétique 

est à la base des processus adaptatifs dans les populations et son étude doit en toute logique être intégrée aux 

procédures d’évaluation de risque à long-terme. A cet égard, l’accès aux données omiques permis par les 

nouvelles technologies et les nouveaux modèles de génomique des populations ont un énorme potentiel, et leur 

mise en oeuvre doit permettre d’avancer significativement dans cette voie [OZI 17]. Les travaux présentés dans 

ce chapitre offrent des pistes pour prendre en compte la variabilité génétique dans les tests expérimentaux, mais 

d’autres approches, notamment de recherche de signal de sélection dans les génomes en populations naturelles, 

peuvent être explorées en parallèle chez la limnée, et ceci grâce au génome de référence nouvellement acquis.  

1.2.2.2.3.3.4. La limnée, espèce modèle pour l’écotoxicologie des communautés 

Pour clore ce chapitre, il faut mentionner que le niveau communauté n’a pas été abordé car il aurait nécessité 

un développement spécifique trop important. Cependant, les outils expérimentaux adaptés à ce niveau 

d’organisation existent et sont déjà été largement mis en œuvre dans ce contexte (plateformes PEARL et 

PLANAQUA, AnaEE-France) [MOU 15], comme le montrent par exemple de récents travaux portant sur 

l’impact d’un pesticide sur la niche trophique de deux gastéropodes d’eau douce, dont L. stagnalis [BAY 14]. 

 

1.2.3. Etat de santé des poissons en rivière  

1.2.3.1 Introduction 

L’évaluation de l’état écologique des masses d’eau, tel qu’il est défini par la Directive Cadre sur l’Eau 

2000/60/CE, s’appuie sur différents indicateurs incluant notamment l’évaluation de la qualité des peuplements 

piscicoles. Du fait de son positionnement à des niveaux élevés des chaines trophiques et de sa large répartition 

dans les cours d’eau, le poisson est un modèle d’intérêt pour évaluer la qualité des milieux aquatiques. Il 

présente en effet une importance capacité d’intégration de l’ensemble des facteurs caractérisant la qualité des 

milieux (habitats, physico-chimie, hydrodynamique) . 

Les méthodes de bio-indication utilisées à des fins réglementaires permettent de recueillir une information 

précieuse sur l’état des peuplements piscicoles. Elles ne permettent toutefois pas de renseigner sur les causes 

physiologiques et environnementales des perturbations pouvant affecter les populations ; une information 

pourtant nécessaire à la reconquête de la qualité des milieux aquatiques. 

La mesure de réponses individuelles ou sub-individuelles plus couramment appelées biomarqueurs peut 

apporter des éléments sur l’état de santé des organismes pouvant être reliés à l’état de santé des populations. 

Toutefois, pour atteindre cet objectif, il est nécessaire de mettre en œuvre une méthodologie adaptée tant en 

termes d’espèces prélevées dans le milieu naturel que de biomarqueurs mesurés ou encore de protocole 

d’échantillonnage. 
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Afin de mettre en lumière le potentiel des biomarqueurs dans un contexte de surveillance réglementaire des 

masses d’eau mais aussi les limites opérationnelles de ces outils, le présent chapitre s’appuie sur différentes 

études de cas. Une première étude porte sur le déploiement d’un ensemble de biomarqueurs, mesuré chez 

différentes espèces de poissons, sur un réseau de surveillance développé sur un bassin hydrographique. Les 

études suivantes, plus localisées, consiste en des enquêtes environnementales réalisées dans le but de 

comprendre et expliquer des atteintes observables au niveau individuel voire opérationnel.  

 

1.2.3.2 Déploiement des biomarqueurs au sein d’un réseau de surveillance 

La surveillance de l’état des masses d’eau telle que décrite par la DCE s’appuie sur différents réseaux de 

surveillance mis en œuvre à l’échelle des bassins hydrographiques. Ces réseaux se caractérisent par un nombre 

important de sites de prélèvements présentant des caractéristiques variées en termes de peuplement piscicole ou 

encore de propriétés hydrologiques et hydro-morphologiques. Dans le cadre de cette étude, nous nous sommes 

intéressés aux 31 sites du réseau de contrôle de surveillance du bassin Artois-Picardie. 

1.2.3.2.1 Conditions de déploiement des biomarqueurs à l’échelle d’un bassin hydrographique 

Trois espèces de poissons ont été échantillonnées à raison de 20 individus par site : le gardon, l’épinoche et le 

chabot. Pour des raisons pratiques mais aussi afin de diminuer les coûts d’échantillonnage, les prélèvements de 

poissons nécessaires à la mesure des biomarqueurs ont été couplés au suivi des peuplements piscicoles réalisés 

par l’Office National de l’Eau et des Milieux Aquatiques aujourd’hui Agence Française pour la Biodiversité 

(AFB). Parmi les 31 sites investigués, 6 n’ont pas permis de prélever de poissons pour les analyses envisagées du 

fait d’un effectif insuffisant ou de l’absence des espèces sélectionnées (Tableau 2.4). 

 
Tableau 1.4 : Présence des différentes espèces sélectionnées (20 individus) pour la mise en œuvre d’une 
approche multi-biomarqueurs sur le bassin Artois-Picardie sur 31 stations du réesau de contôle de surveillance. 

Sur chaque individu, un ensemble de biomarqueurs incluant des enzymes de biotransformation, des marqueurs 

du stress oxydant, des paramètres de neurotoxicité et de perturbation endocrinienne est mesuré (Tableau 2.5). En 

complément de ces marqueurs biochimiques, des analyses histologiques du tissu gonadique ont été réalisées afin 

de rechercher des phénomènes d’intersexe mais également des fibroses et des nécroses. 

 

 

Tableau 1.5 : Présentation des biomarqueurs utilisés dans le cadre du Réseau de Contrôle de Surveillance 
(RCS) Artois-Picardie. 

 

1.2.3.2.1.1 Une information sur la qualité des milieux aquatiques en Artois-Picardie 

Le déploiement d’une approche multi-biomarqueurs dans le cadre du le Réseau de Contrôle de Surveillance 

Artois-Picardie permet de compléter, pour les sites étudiés, les informations relatives à la qualité du milieu (i.e. 

données chimiques et biocénotiques). C’est notamment le cas pour ce qui est de l’exposition des poissons à des 

composés perturbateurs endocriniens. Les résultats acquis montrent en effet : 

- Des concentrations de VTG circulante supérieures à 1 µg/mL chez les gardons provenant de 4 sites (i.e. 

l’Hogneau HOG, l’Helpe Mineure HEG, la Scarpe canalisée SCN et le Cligneux CLI ; Fig 2.11). Ces résultats 

reflètent très certainement l’exposition des poissons à des molécules présentant une activité œstrogénique : 

une hypothèse qui, exceptée pour le Cligneux, est en accord avec les résultats d’activités œstrogéniques 

mesurées dans les sédiments.  
 

 

Figure 1.11 : Concentrations en vitellogénine circulante mesurées chez des gardons mâles provenant des sites 
du RCS Artois-Picardie. Les données sont présentées sous forme de moyenne ± IC95. 
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En effet, des activités de 1,1, 1,3 et 5,4 ng E2eq/g sont détectées sur les sites de l’Hogneau, de l’Helpe 

Mineure et de la Scarpe canalisée. Si les molécules impliquées restent à identifier, de nombreux travaux 

documentent la présence de xéno-œstrogènes tels que des œstrogènes naturels et de synthèse, des 

alkylphénols, des parabènes ou certains pesticides, dans les milieux aquatiques continentaux [KIN 10]. Sur 

certains sites, ces résultats sont à mettre en regard de résultats obtenus à des niveaux d’organisation 

biologique supérieurs. C’est le cas pour l’Hogneau et le Cligneux sur lesquels les gardons présentent 

également de l’intersexualité (i.e. 33% et 17% de gardons intersexués respectivement). De même, les 

poissons mâles provenant du Cligneux se caractérisent par un Indice Gonado-Somatique similaire à celui 

qui est mesuré chez les femelles. Ces différents résultats confirment la contamination des sites étudiés par 

des molécules ayant une activité de type perturbateur endocrinien et concourent à mieux cerner la sévérité 

des effets œstrogéniques mis en évidence dans certains cours d’eau. 

- Sur le site de la Rhonelle, les épinoches échantillonnées hors de leur période de reproduction, présentent 

une concentration rénale de spiggin de 2137 U/mg de rein. Ce résultat indique clairement une exposition 

des organismes à des molécules ayant une activité androgénique. Cette valeur est en effet à mettre en 

regard des concentrations non détectables observées sur des sites non anthropisés à la même période [SAN 

08c]. Cette conclusion est étayée par des travaux antérieurs [KIN 10] qui mettent en évidence une activité 

androgénique dans les sédiments (3,6 ng DHT eq/g séd.). Les contaminants à l’origine de cet effet restent à 

identifier. Il pourrait toutefois être supposé que les activités agricoles et notamment d’élevage présentes sur 

le bassin de la Rhonelle contribuent à la contamination du milieu par des molécules androgéniques comme 

suggéré par les résultats d’une étude menée sur un cours d’eau américain recevant les effluents de structure 

d’élevage bovin [SOT 04]. 

Des données sont également acquises sur des sites de référence définis dans le cadre de la mise en œuvre de la 

DCE. Les résultats obtenus chez le chabot montrent que sur plusieurs des sites investigués, les poissons sont 

exposés à différentes familles de polluants interférant avec les fonctions physiologiques des organismes. Il est en 

effet notable que les poissons provenant de la Selle présentent une induction significative des activités de 

biotransformation (i.e. EROD, GST) au même titre que les poissons de la Lys, la Lawe et l’Aa (figure 2.12). 
 

Figure 1.12 : Profil de réponse des activités de biotransformation EROD et GST chez les chabots échantillonnés 
sur les sites du RCS Artois-Picardie. Les sites HEM, CRE, HAN, HEL, SEL, EVO et NOY sont des sites de référence. Les 
données sont présentées sous la forme moyenne ± SD. 

Ces résultats pourraient s’expliquer par la présence, dans les sédiments, de molécules de type HAP ou dioxine 

tel que mise en évidence par la mesure d’activité biologique dans ce compartiment. L’effet de ces molécules sur 

les activités de biotransformation EROD et GST est en effet largement documenté [WHY 00] , [VAN 03]. De 

même, les activités AChE mesurées chez les chabots provenant des sites de référence, comprises entre 26 ± 13 et 

75 ± 41 U/mg prot, sont plus faibles que sur les sites contaminés (figure 2.13). Elles sont également plus faibles 

que celles mesurées chez des chabots témoins issus d’expérimentation en conditions contrôlées (AChE moyenne 

= 118 ± 35 U/mg prot) ou d’autres sites peu anthropisés situés, par exemple, sur le bassin de la Vesle (132 ± 44 

U/mg prot ; Jolly et al. 2012). 
 

Figure 1.13 : : Profil de réponse de l’activité AChE les chabots échantillonnés sur les sites du RCS Artois-
Picardie. Les sites HEM, CRE, HAN, HEL, SEL, EVO et NOY sont des sites de référence. Les données sont présentées 
sous la forme moyenne ± SD. 

Si différents facteurs environnementaux sont connus pour affecter l’activité de l’AChE comme la température, 

les différences observées entre les sites ne semblent pas suffisantes pour expliquer à elles seules les variations de 

l’AChE. La présence dans le milieu de molécules ayant une activité neurotoxique ne pourrait expliquer que 

partiellement ce résultat. Cette hypothèse, trouve sa cohérence dans les résultats d’études menées récemment sur 

les sites de référence français et montrant que l’utilisation d’un critère relatif à l’occupation des sols déclasserait 

les 7 sites de référence du bassin Artois-Picardie notamment en raison des pressions agricoles [CHA 10]. En 

effet, des nombreuses molécules utilisées comme pesticides dans les pratiques agricoles sont connues pour leur 

capacité neurotoxique [PAV 92] , [PAY 96]. 

1.2.3.2.1.2 Avantages et limites des biomarqueurs dans les réseaux de surveillance 

Cette étude, réalisée sur le Réseau de Contrôle de Surveillance du bassin Artois-Picardie, a permis de dégager 

des conclusions opérationnelles quant à l’utilisation des biomarqueurs dans le cadre de réseaux de surveillance à 

grande échelle, en terme de : 
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- Faisabilité. En effet, ce travail a permis de montrer qu’il était possible de mettre en œuvre une approche 

multi-biomarqueurs chez le poisson dans le cadre d’un réseau de surveillance tant du point de vue de 

l’échantillonnage que de l’analyse des échantillons. 

- Complémentarité. Les résultats obtenus avec les biomarqueurs sélectionnés mettent en évidence des effets 

explicables par des familles de molécules qui ne sont pas ou peu suivies dans le cadre de la surveillance 

chimique des masses d’eau. C’est par exemple le cas des œstrogènes et des androgènes. 

Ce travail a également permis de mettre en lumière différentes difficultés inhérentes au déploiement à large 

échelle des biomarqueurs avec : 

- La sélection des espèces sentinelles. Les trois espèces choisies ont permis l’échantillonnage sur 25 des 31 

sites du RCS. De plus, 12 sites ont permis la capture de chabot, une espèce largement distribuée sur ce 

bassin mais dont le potentiel en écotoxicologie était inconnu au début de l’étude. Il est alors prévisible que 

le nombre d’espèces à utiliser augmentera avec la taille des réseaux et que le recours à des espèces peu ou 

pas documentées sera nécessaire sauf au risque de ne pouvoir acquérir de données sur l’ensemble des 

réseaux. 

- L’identification d’un resau de référence. La configuration des réseaux de surveillance rend la comparaison 

amont/aval impossible exception faite de quelques rares cas. Le recours au réseau de référence apparaît 

alors comme une alternative séduisante. Toutefois, le réseau de référence peut ne pas permettre 

l’échantillonnage de toutes les espèces comme ce fut le cas dans cette étude. De plus, les critères qui ont 

permis la mise en place de ce réseau n’intègrent pas la pression par les micro-polluants et des réponses 

biomarqueurs, parfois importantes, peuvent être mesurées sur ces sites. 
 

1.2.3.3. Retour d’expérience sur l’utilisation des biomarqueurs dans un contexte d’investigation 

terrain ? 

1.2.3.3.1 Parasitisme et hémorragies dans un petit cours d’eau 

En 2008, des observations réalisées par la fédération de pêche du Nord mettaient en évidence dans l’Escrière, 

petite rivière soumise à une pression agricole et à des rejets urbains, des épinoches fortement parasitées 

présentant de nombreuses hémorragies et entrainant une mortalité accrue des poissons. Face à ce constat, une 

étude a été réalisée afin de mettre en évidence une éventuelle cause toxicologique à ces perturbations [SAN 10]. 

Des épinoches saines ont été collectées sur trois sites localisés en amont, sur et en aval de la zone où le 

parasitisme et les hémorragies avaient été constatés. Un ensemble de biomarqueurs incluant des enzymes de 

biotransformation (EROD, CYP3A et GST), des marqueurs du stress oxydant (GPx, TBARS), un indicateur de 

neurotoxicité (AChE) et des marqueurs de la perturbation endocrinienne (VTG, SPG, histologie de la gonade) a 

été mesuré. Les résultats acquis montrent que les poissons échantillonnés sur la zone d’étude se caractérisent par 

: 

- Une activité élevée des enzymes de biotransformation qui peut s’expliquer par la contamination par les 

HAP qui est observée dans les sédiments (16,4 ± 1,2 mg/kg) et qui sont fréquemment mesurées chez cette 

espèce [HOL 93] , [HOL 94]. 

- Une diminution modérée de l’activité AChE qui ne doit pas être forcément imputable à un stress 

neurotoxique. 

- Une augmentation de la concentration en VTG circulante sur le point le plus aval. Ce résultat est cohérent 

avec la pression urbaine que subit cette zone. 

Ces différents éléments sont des indicateurs allant tous dans le sens d’une pression chimique induisant un 

stress précoce. Cependant, excepté la VTG, les biomarqueurs d’exposition mesurés ne permettent pas de dire que 

la capacité d’adaptation est dépassée. Ils ne suffisent pas, au regard des connaissances actuelles, pour expliquer 

les phénomènes de mortalité et les épisodes hémorragiques rapportés dans ce cours d’eau. Dans ce contexte, la 

mesure de paramètres complémentaires incluant des biomarqueurs d’effets comme le statut immunitaire des 

poissons ainsi qu’un bilan sanitaire auraient été nécessaires pour confirmer un épuisement physiologique 

résultant d’une exposition prolongée. L’altération d’une grande fonction physiologique comme la défense 

immunitaire permettrait en effet d’établir un lien entre les observations macroscopiques effectuées sur les 

poissons et l’état de santé des organismes 
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1.2.3.3.2 Diminution des captures d’Ombre commun sur le plateau du Haut Allier 

Depuis 2008, les pêcheurs du Haut-Allier observent une diminution des captures d’Ombre commun (Thymalus 

thymalus). Afin de comprendre l’origine de ce phénomène, des études portant sur l’altération hydro-

morphologique du milieu ou encore la dégradation des frayères ont été initiées. Les résultats négatifs de ces 

travaux ont amené les acteurs locaux à envisager une perturbation en lien avec la présence de micro-polluants 

dans le milieu. Pour vérifier cette hypothèse, une étude a été mise en œuvre sur deux espèces de poissons 

présentes sur la zone d’étude : la truite fario (Salmo trutta) et le goujon. L’objectif de ce travail est d’évaluer 

trois mécanismes d’action des polluants chimiques pouvant expliquer la diminution des captures d’ombre 

commun : 

- Des perturbations de la reproduction des poissons pourraient affecter le peuplement piscicole. Plusieurs 

travaux menés chez le poisson mettent en évidence un lien entre l’exposition à des perturbateurs 

endocriniens, des perturbations biochimiques, histologiques ou physiologiques de la reproduction et des 

atteintes au niveau des populations [KID 07]. Afin d’évaluer cette hypothèse, la VTG a été mesurée chez 

les poissons échantillonnés et une analyse histologique des gonades a été réalisée. 

- Des effets neurotoxiques pourraient perturber le comportement des poissons et affecter les populations. De 

nombreux polluants environnementaux sont en effet connus pour leur capacité à inhiber l’AChE, perturbant 

ainsi la transmission de l’influx nerveux. Une exposition à ces molécules peut également induire des 

perturbations du comportement de fuite, de nage ou du comportement alimentaire des poissons susceptibles 

d’entraîner la mort de l’organisme et à terme des perturbations populationnelles [GAR 06] , [VIE 09]. 

- Une immunosuppression pourrait accroître la sensibilité des individus aux maladies et perturber les 

populations de poissons. L’immunité est une fonction centrale chez le poisson visant à protéger ce dernier 

des agressions par les pathogènes. Toutefois, de nombreux contaminants sont connus pour diminuer les 

capacités de défense des organismes, augmentant ainsi leur susceptibilité aux maladies. De tels effets au 

niveau individuel pourraient avoir des conséquences au niveau du peuplement piscicole [BOL 01]. Afin de 

tester cette hypothèse, la distribution et la viabilité leucocytaire sont mesurées. De même, l’activité de 

phagocytose et la flambée oxydative basale qui sont deux paramètres impliqués dans la neutralisation et 

l’élimination des pathogènes sont étudiés. 

Pour cette étude, des poissons adultes des deux espèces retenues (truite fario et goujon) ont été échantillonnés 

par pêche électrique sur deux sites situés en amont et en aval de la zone sur laquelle la diminution des captures a 

été observée. Les résultats obtenus montrent, sur chaque station, des concentrations en VTG faibles (de l’ordre 

de la centaine de ng/mL de plasma) chez les deux espèces. Associé à l’absence d’anomalie histologique au 

niveau du tissu gonadique, ce résultat invalide l’hypothèse basée sur l’exposition des poissons à des 

perturbateurs endocriniens œstrogéniques et plus généralement à des composés reprotoxiques. Inversement, les 

profils de réponse de l’activité AChE et des paramètres immunitaires montrent une différence significative 

(p<0.05) entre les zones amont et aval de l’étude (Tableau 2.6). 

 
Tableau 1.6 : Réponse des biomarqueurs mesurées chez les goujons (Gobio gobio). Les données sont 
présentées sous la forme moyenne ± écart-type sauf pour la vitellogénine où elles sont reportées sous la forme 
de moyenne géométrique ± intervalle de confiance. Le nombre de poissons utilisé pour la mesure des 
biomarqueurs sur chaque site est présenté. Les valeurs annotées avec des lettres différentes sont 
statistiquement différentes (p<0,05). 

En aval, les poissons présentent une inhibition de l’AChE de 31 et 27% respectivement chez la truite et le 

goujon, un résultat qui tend à signer l’exposition des poissons à des composés neurotoxiques. Des travaux de 

laboratoire montrent que des taux d’inhibition de l’AChE similaires peuvent induire des perturbations 

comportementales [VIE 09]. Cependant, aucune donnée ne permet de transposer cette relation in situ et donc de 

statuer sur le réel caractère prédictif de l’AChE sur le comportement des poissons. Concernant les paramètres 

immunitaires, les truites et les goujons échantillonnés en aval de la zone d’étude se caractérisent par une 

augmentation de la mortalité cellulaire associée à une déstabilisation leucocytaire marquée par la réduction du 

pool de granulocytes/macrophages. Si ce phénomène tend à être compensé par une augmentation de l’activité de 

phagocytose (environ 8%), les capacités de dégradation des corps étrangers restent amoindries du fait de la 

diminution de la flambée oxydative basale. Les poissons vivant en aval du secteur étudié apparaissent donc 

comme immunodéprimés. Ces résultats sont en accord avec les données disponibles dans la littérature 

scientifique montrant l’impact de la contamination chimique du milieu sur la réponse immunitaire [SAR 04]. 

Toutefois, seule la conjonction avec une pathologie pourrait expliquer un déclin des populations. Aussi, une 

analyse anatomo-pathologique a été mise en œuvre sur les poissons échantillonnés. Cette dernière révèle, chez le 

goujon, une contamination par le ver monogène Gyrodactylus sp. et par un protozoaire cilié Trichodina sp. La 
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faible abondance de ces deux parasites semble toutefois insuffisante pour expliquer un déclin des populations 

piscicoles mais valide le statut d’immunodépression des individus. 

Cette étude, réalisée dans un contexte de déclin piscicole, permet d’émettre des hypothèses relatives au lien 

entre les expositions et la réponse des poissons aux micro-polluants et les altérations populationnelles observées 

dans le milieu. Toutefois, le manque de connaissances sur le lien entre les effets précoces des contaminants 

mesurés au niveau biochimique ou histologique et la santé des peuplements piscicoles ne permet pas de statuer 

sur les causes absolues du déclin observé. Si les effets neurotoxiques et immunotoxiques pourraient être 

impliqués, ces hypothèses doivent encore être étayées par une approche plus approfondie de l’infestation 

parasitaire des poissons mais également par l’intégration de paramètres en lien avec le statut nutritionnel des 

individus. 

 

1.2.3.3.3 Anomalies morphologiques chez des goujons en aval d’un rejet industriel 

En 2008, des pêcheurs rapportaient la présence de goujons présentant un gonflement de l’abdomen associé à une 

hypertrophie des gonades dans une rivière, la Dore (Puy de Dôme) soumise à des rejets d’origine urbaine (deux 

stations d’épuration de 8100 et 1800 EH) et recevant également les effluents d’une industrie [SAN 11]. Afin de 

déterminer les causes de ces anomalies morphologiques, des prélèvements de goujons ont été réalisés par pêche 

électrique au cours de l’automne 2008 et 2009 sur 3 sites dont 2 sont situés en aval des effluents urbains et 

industriel (figure 2.14). 

 
Figure 1.14 : Représentation schématique de la zone d’étude. Les flèches localisent les rejets des stations 
d’épuration des eaux usées urbaines (STEP) et de la station d’épuration des eaux industrielles (Industrie). Les 
deux points sur le cours d’eau indiquent la position des stations d’échantillonnage par rapport aux différents 
rejets. 

En raison de la possible implication de polluants perturbateurs endocriniens dans les effets observés, des 

paramètres liés à la fonction de reproduction ont été mesurés sur chaque poisson : 

- La vitellogénine (VTG) qui est un indicateur d’oestrogénicité bien connu chez le poisson [SUM 95] a été 

mesurée dans le sang afin de caractériser une éventuelle exposition à des perturbateurs endocriniens. 

- Une analyse histologique du tissu gonadique a été réalisée afin de confirmer le sexe des poissons et de 

mettre en évidence des perturbations du tissu reproducteur. Le premier type de perturbation examiné est la 

présence d’intersexe c'est-à-dire de cellules femelles dans des gonades mâles ou inversement. D’autres 

anomalies comme les fibroses ou les nécroses sont également recherchées. 

- L’indice gonado-somatique qui traduit le poids relatif des gonades dans le poisson a également été calculé 

afin de mettre en évidence une atteinte au niveau de l’organe reproducteur. 

Les goujons échantillonnés en aval des rejets se caractérisent par une induction significative de la VTG et une 

importante intersexualité gonadique par rapport aux poissons provenant du site amont. Ce résultat confirme 

l’implication de polluants perturbateurs endocriniens dans les effets observés. De plus, l’analyse du sex-ratio des 

populations de goujons rencontrées sur les sites d’étude montre un déséquilibre de ce paramètre avec, sur les 

sites en aval des rejets, une diminution du nombre de goujons femelles au profit des individus intersexués (figure 

2.15). Ce profil de réponse apparaît comme atypique. En effet, peu d’études scientifiques décrivent la 

masculinisation des populations sauvages alors que la féminisation est plus couramment observée notamment en 

aval des stations d’épuration urbaines. Les réponses observées semblent toutefois cohérentes avec la nature du 

rejet industriel provenant d’une installation impliquée dans la production de substances hormonales telles que la 

dexaméthasone et la spironolactone  dont les effets masculinisant sont décrits au travers d’études réalisées en 

laboratoire [HOW 94] , [HAT 09]. 
 

Figure 1.15 : Analyse du sexe-ratio de la population de goujon (Gobio gobio) échantillonnés en 2008 et 2009. 
Les effectifs représentent le nombre de poissons analysés au cours de deux années. 

Dans cette étude, la mise en œuvre d’une batterie de biomarqueurs a permis de mettre en évidence l’existence 

d’un phénomène de perturbation endocrinienne chez les poissons échantillonnés en aval de rejets urbains mais 

aussi industriel. Afin d’évaluer une éventuelle conséquence de ces perturbations de la fonction de reproduction 

au niveau du peuplement piscicole, une étude populationnelle a été réalisée en parallèle sur les deux sites étudiés. 
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Les résultats obtenus mettaient alors en évidence une diminution significative de la densité de poissons entre 

l’amont et l’aval de la zone d’étude, cette dernière passant de 301 à 74 individus pour 938 m² [SAN 11] ; un 

résultat qui montre le lien entre les perturbations individuelles et populationnelles. 

 

1.2.3.3.4  Conclusion : Avantages et limites des biomarqueurs dans un contexte   

d’investigation environnementale 

Les trois études de cas présentées ci-dessus mettent en évidence le potentiel de la mesure d’un ensemble de 

biomarqueurs pour apporter des éléments de compréhension à des perturbations environnementales mises en 

évidence au niveau individuel voire populationnel.  

Contrairement au déploiement des biomarqueurs au sein d’un réseau, dans le cadre d’une enquête 

environnementale, les observations disponibles au préalable permettent de cibler les paramètres à mesurer et 

donc de réduire le coût des études et le temps nécessaire à leur réalisation. L’étude sur la Dore illustre 

parfaitement ce propos. La présence de poissons avec une hypertrophie des gonades oriente le diagnostic vers un 

phénomène de perturbation endocrinienne. Aussi, la batterie de biomarqueurs mise en œuvre se limite à 3 

indicateurs spécifiques qui permettent, in fine, de collecter les informations nécessaires au diagnostic. 

La question de la référence est également simplifiée. Ce type d’étude se déroule généralement sur des zones 

géographiques restreintes voire même sur un tronçon d’un cours d’eau unique. La référence qui sera utilisée pour 

interpréter la réponse des biomarqueurs est alors positionnée en amont de la zone anthropisée. Malgré cette 

apparente simplicité, certaines précautions sont nécessaires. La plupart des espèces de poissons étant mobiles, il 

faut effectivement s’assurer que les individus vivants sur les sites d’étude ne puissent pas communiquer avec le 

site de référence soit du fait de barrages physiques soit en raison d’une distance importante. 

Dans les enquêtes environnementales, le choix de l’espèce à utiliser reste une question complexe mais majeure. 

Parmi les 104 espèces de poissons peuplant les milieux aquatiques continentaux métropolitains [KEI 01], peu 

sont utilisées par les écotoxicologues à des fins opérationnelles. On peut par exemple citer des Cyprinidés tels 

que le chevaine, le gardon et le goujon ainsi que d’autres espèces plus rares comme l’épinoche et le chabot. Deux 

critères supportent généralement le choix des espèces de poissons utilisées comme sentinelles : 

- La représentativité géographique ( incluant la densité des populations) au niveau d’un territoire ou au 

niveau du cours d’eau qui permet d’envisager une utilisation plus ou moins large de l’espèce considérée 

comme modèle biologique. 

- La bonne connaissance de la biologie de l’espèce qui garantit une meilleure compréhension des réponses 

physiologiques mesurées chez des poissons provenant de milieux anthropisés et qui permet une mise en 

œuvre optimale des biomarqueurs. 

Les études sur l’Escrière et la Dore apparaissent comme des cas idéaux où les espèces à l’origine de l’étude 

(respectivement l’épinoche et le goujon) sont des espèces modèles pour la mesure des marqueurs d’intérêt. Ce 

n’est pas le cas sur le Haut-Allier où l’Ombre commun dont le déclin était le point de départ des travaux, est une 

espèce avec une forte valeur patrimoniale pour laquelle il existe peu de données et d’outils écotoxicologiques 

validés sur l’espèce. La stratégie proposée a donc consisté dans l’échantillonnage de deux espèces 

d’accompagnement de l’Ombre commun mieux connues en écotoxicologie à savoir la truite et le chabot qui 

étaient abondants dans la zone d’étude. 
 

 

1.2.3.4. En marche vers l’application réglementaire des biomarqueurs 

Les différentes études présentées dans ce chapitre mettent en avant le potentiel des biomarqueurs mesurés chez 

des poissons collectés in situ pour la surveillance des masses d’eau. Ces outils apportent une information sur 

l’état de santé des poissons qui est mis en relation avec des perturbations observées au niveau individuel et 

populationnel. Il est toutefois à noter qu’à eux seuls, les biomarqueurs ne permettent d’établir un diagnostic 

environnemental complet. Ils sont un élément de la chaîne d’information et doivent être placés dans une 

démarche multi-paramétrique combinant analyses physico-chimiques, mesures d’effets biologiques et études 

populationnelles. Cette chaîne d’information permettra de faire le lien entre les perturbations mesurées et les 
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causes environnementales, naturelles ou anthropiques, de ces perturbations. 

Malgré cet intérêt évident, les biomarqueurs ne sont pas encore utilisés dans les programmes de surveillance 

réglementaire des masses d’eau continentales. Ce constat peut, au moins en partie, s’expliquer par la diversité 

des outils disponibles et par le manque de maturité de certains d’entre eux ainsi que l’absence de normalisation 

des méthodes de mesure des biomarqueurs [SAN 09] , [SAN12]. Il semble donc important de mettre en œuvre ce 

travail de normalisation afin que les biomarqueurs puissent contribuer utilement à la surveillance de la qualité 

des écosystèmes aquatiques. 

 

1.2.4. Recherche d’effets et de leurs causalités en milieu estuarien : l’intersexualité chez les 

scrobiculaires  

1.2.4.1 Introduction 

L’écotoxicologie est une discipline particulièrement pertinente lorsqu’elle met en évidence des perturbations de 

l’environnement. L’observation de dérèglements et de perturbations de la physiologie des organismes a toujours 

été une alerte conduisant à la compréhension des effets environnementaux et souvent à la mise en place d’actions 

de gestion. A contrario, la mesure et la quantification de composés chimiques contaminant l’environnement ne 

sont que peu interprétables puisque leur signification dépend de nombreux facteurs physico-chimiques (en 

particulier de la spéciation et la disponibilité), environnementaux (facteurs physiques, variabilité de la 

dispersion), biologiques (présence d’organismes et de cibles biologiques dont l’atteinte et l’expression est elle-

même dépendante de nombreux facteurs biochimiques, structuraux et physiologiques). Ainsi la quantification de 

composés chimiques exogènes dans un compartiment donné (y compris le biote), si elle indique un danger 

potentiel (dépassement de valeurs seuils) n’a de signification réelle pour le milieu que  si la biologie vient la lier 

à un effet délétère in situ. 

L’étude des êtres vivants, de leurs structures et des fonctions physiologiques associées ainsi que leurs 

dysfonctionnements est un moteur évident de la progression de la connaissance et une force certaine dans la mise 

en œuvre d’actions de gestion, de préservation ou de remédiation de l’environnement (Minier et Amara, 2016). 

L’exemple des perturbateurs endocriniens est très illustratif. Il est très significatif que le qualificatif de ce vaste 

ensemble de composés ne soit pas celui d’une famille chimique –comme les historiques métaux lourds, 

organochlorés ou autres hydrocarbures- mais fasse référence à un mécanisme physiologique. Depuis leur 

désignation à partir d’observations de perturbations des physiologies animales et humaines, de nombreux progrès 

scientifiques ont été faits au cours de multiples plans d’action concernant les perturbateurs endocriniens. 

Les perturbateurs endocriniens touchent un système si nécessaire et fondamental à la vie – au développement, au 

métabolisme, à la reproduction- que les conséquences d’une exposition à ces molecules alertent et nourrissent 

aisément l’inquiétude des scientifiques et des gestionnaires. Ainsi des effets tels que des modifications de sexe 

phénotypique des poissons (voir la partie sur l’état de santé des poissons) sont très parlants et suscitent des 

développements scientifiques et l’engagement d’actions réglementaires. Les perturbations biologiques – ou 

biomarqueurs- particulièrement s’ils indiquent une altération de la survie, du développement, de la reproduction 

ou du comportement ont une force démonstratrice et évocatrice qui illustrent la pertinence des biomarqueurs 

pour identifier un danger pour les populations. 

Ce paragraphe relate les recherches qui ont été menées pour étudier des perturbations de la reproduction 

observées chez des mollusques bivalves vivant en milieu intertidal, les scrobiculaires (figure 2.16), Scrobicularia 

plana, ainsi que la démarche adoptée dite « dirigée par les effets biologiques » (ou EDA pour effect-directed 

analysis) pour en rechercher les causalités. 

 

Figure 1.16 : Scrobiculaires (Scobicularia plana) prélevées en Baie de Saint Brieuc. Ces mollusques bivalves 

vivent enfouis dans le sédiment. La barre noire représente 10 mm (image : Réserve Naturelle de Saint Brieuc) 
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1.2.4.2 L’intersexualité chez S. plana: occurrence et sévérité 

Un organisme intersexué est un organisme possédant à la fois des caractéristiques mâles et femelles. Cette 

situation pour une espèce à sexes mâle et femelle séparés (dite gonochorique) est l’indication d’une perturbation 

liée à une mauvaise signalisation ou interprétation de signaux moléculaires conduisant à une différenciation 

sexuelle non adaptée. Ceci a été décrit pour de nombreuses espèces de poissons se développant sous l’influence 

de perturbateurs endocriniens. Le phénotype « intersexué » peut se décliner à différents niveaux de 

l’organisation biologique, c’est–à-dire à travers des modifications moléculaires, cellulaires et tissulaires mais 

l’une des manifestations les plus importantes est le développement simultané de cellules femelles et de cellules 

mâles au sein d’un même organe reproducteur. Chez les scrobiculaires, on observe des ovocytes dans les 

testicules : des cellules à l’origine de l’œuf dans un organe dont le rôle est de produire les spermatozoïdes ! 

Les scrobiculaires (Scrobicularia plana) sont des mollusques bivalves vivant enfouis dans les sédiments des 

zones intertidales des estuaires des côtes atlantiques européennes et présentent des sexes séparés, mâles et 

femelles, selon les études historiques [HUG 71] , [RUI 93] , [ROD 03]. Cependant, dès 1956, 4% des 

scrobiculaires vivant dans l’estuaire urbanisé et industrialisé du Tage au Portugal présentaient des organes 

sexuels à la fois mâles et femelles. Cette observation a été renouvelée et le phénomène semble s’être développé 

puisque certains sites en Angleterre et au Portugal ont présenté jusqu’à 70% d’individus intersexués [LAN 07] , 

[GOM 09]. Le phénotype observé semble correspondre à une féminisation car la somme des individus mâles et 

intersexués s’équilibre avec la quantité des femelles denombrées dans les sites ou se maintient le sex-ratio à 50-

50 [CHE 06]. Cette féminisation se caractérise par la présence plus ou moins importante d’ovocytes dans le 

tissus testiculaire et une graduation en six stades d’intersexualité a été formalisée [CHE 06].  

Entre 2009 et 2012, quatre campagnes de prélèvements ont été entreprises pour, notamment, décrire l’état des 

populations des scrobiculaires le long des côtes nord-atlantique françaises et anglaises [FOS 12] , [POP 15]. Plus 

de 3500 bivalves ont été prélevés sur 120 sites d’études à raison de 30 individus par site. Chaque mollusque a 

fait l’objet de diverses mesures et d’un examen histologique ou microscopique des organes reproducteurs. Les 

résultats montrent que 62,5% des sites étudiés abritent des individus intersexués. La proportion est de 52% des 

sites explorés en Angleterre et de 77% des sites français (figure 2.17). La prévalence du phénotype varie de 

façon importante selon les sites, allant de 0 à 71% des mâles d’un site donné présentant des testicules avec des 

ovocytes. Au total, 202 intersexués ont été caractérisés représentant 11,8% des mâles sur l’ensemble de la zone 

d’étude ou 18,4% en ne considérant que les côtes françaises. 

L’étude de la sévérité de l’intersexualité montre que les phénotypes couvrent l’ensemble de l’échelle de score. 

Cependant une très grande majorité des cas (72,3%) ne correspond qu’aux trois premiers stades.  Les cas les plus 

sévères ne sont pas nécessairement associés avec un nombre important de mâles féminisés dans la population du 

site ou de la zone d’étude. Par exemple, la sévérité est importante (majorité de cas en stades 5-6) sur la Vilaine 

ou en baie de Daoulas bien que le nombre de mâles affectés soit limité (43 et 19% respectivement). Le 

phénotype est donc largement disséminé sur les côtes françaises et anglaises mais la sévérité est dépendante du 

site.  

 

Figure 1.17 : Pourcentage de scrobiculaires des côtes françaises présentant des ovocytes au sein des testicules. 
Cette « anomalie » caractérise des organismes intersexués. Trente individus ont été analysés par site entre 2009 
et 2012 (n total=1481) (d’après [POP15] ; [FOS 12]). 

 

 1.2.4.3. Facteurs confondants : taille, sex-ratio et parasites 

Il est important que l’étude du phénotype ne soit pas affectée par des facteurs pouvant altérer l’interprétation 

d’une réelle incidence de l’intersexualité sur le territoire. Langston et collaborateurs ont remarqué que le 

phénotype est d’autant plus observable que les individus sont à parvenus à maturité sexuelle [LAN 07]. Une 

attention particulière a donc été portée sur l’échantillonnage et notamment sur le développement des 

scrobiculaires. L’objectif était de ne prélever que des individus homogènes et sexuellement matures. Cependant, 

malgré la volonté de ne choisir que des individus de 40 mm, l’étude des tailles (de la coquille) et des masses (des 

tissus frais) des prélèvements montre qu’une variation peut être observée selon les sites.  Aucune tendance ne 

semble cependant se dégager de cette constatation. Certaines populations semblent légèrement plus petites que 
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d’autres (taille moyenne selon les sites de 35 à 49,2 mm) sans effet sur la présence d’intersexués. L’analyse 

statistique des ratios masse/taille ne montre, elle, aucune différence entre les populations. Les individus 

intersexués ont cependant des ratios masse/taille légèrement réduits par rapport aux femelles mais non 

différentes des mâles. Ainsi il n’y a pas de différence entre les mâles et les intersexués. 

La répartition des mâles et des femelles au sein des prélèvements a été étudiée afin de vérifier que le ratio 

n’était pas biaisé. Sur l’ensemble de l’étude, la proportion de mâles est de 48,6%, ne montrant donc pas d’écart 

significatif par rapport à l’équilibre numérique. Cependant, sept sites montrent une proportion significativement 

plus importante de femelles. Inversement 10 sites montrent une proportion significativement déviée en faveur 

des mâles. Aucune relation avec la proportion d’intersexués ou la sévérité des cas n’est apparente sur chacun de 

ces sites. Parmi ces sites, certains présentent des intersexués, d’autres non. La présence d’intersexués est révélée 

sur une majorité de sites sans déviation du sex-ratio. 

La présence de parasites est un des déterminants de l’intersexualisation chez certains organismes, en particulier 

chez des crustacés [FOR 06]. Les parasites internes ont été recherchés par observation microscopique chez 85% 

des individus de l’étude. La présence de parasites et notamment de ciliés a ainsi pu être observée pour 45% des 

individus analysés. L’analyse statistique indique que des différences significatives existent quant au taux 

d’infestation entre mâles, femelles et intersexués. Les individus mâles sont significativement plus affectés que 

les femelles et que les intersexués avec respectivement 75%, 22% et 26% de parasites observés (figure 2.18). 

Aucune association entre parasites et intersexualité ne semble exister chez les scrobiculaires. Les individus 

intersexués sont bien moins affectés que les mâles et présentent ainsi un phénotype proche des femelles. 

 

Figure 1.18 : Pourcentage de scrobiculaires de la zone d’étude (n=3149) présentant des parasites internes 
identifiés par microscopie (essentiellement ciliés et trématodes, d’après [POP 15]).  

Ces différentes études indiquent donc que les observations ne sont pas modifiées par les facteurs confondants 

identifiés. La causalité de l’intersexualité est vraisemblablement liée à d’autres facteurs tels que l’exposition à 

des xénobiotiques. 

 

 1.2.4.4 Identification du mécanisme moléculaire 

La large distribution de scrobiculaires intersexués sur les côtes françaises et anglaises apporte un éclairage 

assez particulier sur l’état de santé des mollusques et des perturbations les affectant. Cependant, cette 

observation ne dit rien sur les mécanismes sous-jacents et les chaines causales. De plus, l’endocrinologie et les 

mécanismes moléculaires présidant au développement des organes reproducteurs sont encore mal connus chez 

les mollusques. Ainsi pour apporter quelques informations sur les évènements moléculaires conduisant à 

l’intersexualisation, une analyse comparative des gènes exprimés chez les mâles normaux et chez les mâles 

intersexués a été menée (par hybridation soustractive ou SSH) , [CIO 12]. 

Quatre-vingt–dix séquences géniques ont été isolées et clonées à partir des organes reproducteurs. La recherche 

de gènes homologues dans les bases de données n’a cependant permis d’identifier qu’un tiers des gènes isolés. 

Les deux tiers de séquences sans homologues correspondent vraisemblablement à des gènes spécifiques ou trop 

différents des séquences connues. Parmi les séquences identifiées, des gènes impliqués dans la signalisation 

cellulaire, la division, le développement spermatique, le métabolisme, la synthèse protéique et le cytosquelette 

sont retrouvés montrant qu’un ensemble de processus sont nécessaires dans le bon développement des 

organismes et en particulier pour le développement des organes reproducteurs. 

Une validation de l’expression différentielle entre intersexués et mâles normaux a été opérée par amplification 

génique quantitative (qPCR) sur 10 extraits gonadiques d’individus dont le phénotype a été caractérisé par 

microscopie (intersexués de stade 2). Les résultats des niveaux d’expression sont profondément différents avec 

un facteur supérieur à 10 dans 6 cas sur 7 (figure 2.19). Parmi les gènes qui semblent peu exprimés chez les 

scrobiculaires intersexués, plusieurs peuvent retenir l’attention. RACK1 est une protéine importante dans la 

signalisation cellulaire. Elle est impliquée dans la signalisation androgénique et a été déjà identifiée chez des 

mollusques affectés par le TBT [SIA 07]. PCNA est une protéine importante du cycle cellulaire fortement 

exprimée en début de spermatogénèse chez l’huitre [FRA 10]. Les deux gènes SPL et tektin3 sont impliqués 
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dans la morphologie spermatique et semblent déterminants dans la fertilité [ROY 09]. Ainsi, ces quelques 

indices semblent indiquer que, chez les scrobiculaires intersexués, certains mécanismes importants pour le 

développement des cellules reproductives mâles soient inhibés. 

 

Figure 1.19 : Niveau d’expression de quelques gènes identifiés par hybridation soustractive et analysés par 
qPCR chez les mâles normaux et intersexués (n=10, d’après [CIO12]). 

 

 1.2.4.5 Recherche des composés responsables : l’approche EDA 

Par analogie avec le phénomène de féminisation des poissons, des recherches d’agents responsables de la 

féminisation des scrobiculaires ont portés sur des composés à activité œstrogénique. Langston et collaborateurs 

ont exposés des scrobiculaires en fin de maturation sexuelle pendant un mois en aquarium en présence de fortes 

concentrations d’œstradiol et d’éthinyl-œstradiol dans les sédiments (100 µg/kg)  sans obtenir 

d’intersexualisation. L’exposition pendant un mois à un mélange d’œstradiol et d’éthinyl-œstradiol, d’octyl- et 

de nonyl-phénols dès le début de maturation des gonades suivi par une transplantation (4 mois) des animaux 

dans un estuaire de référence a cependant permis d’obtenir 44% d’individus intersexués (contre 8% chez les 

témoins) [LAN 07]. 

La physiologie de la reproduction des mollusques est différentes de celle des poissons et, en particulier, le rôle 

exact des stéroïdes dans la reproduction des bivalves est incertain [KET 08] , [SCO 12]. De plus, la recherche de 

mécanismes génétiques laisse penser que l’intersexualisaté chez les scrobiculaires corresponde à une inhibition 

des caractères masculins. Enfin, chez les poissons, la présence de composés anti-androgéniques permet de 

fortement potentialiser la féminisation des poissons [LAN 15)] Ainsi, la présence de composés anti-

androgéniques pourrait contribuer aux dysfonctionnements des systèmes endocriniens des organismes 

aquatiques.  

Une recherche de composés à activité anti-androgénique a été conduite sur les sites anglais et français où ont 

été prélevés les scrobiculaires pour l’étude de l’intersexualisation. Cette recherche a consistée en plusieurs étapes 

permettant à la fois de documenter l’occurrence de composés anti-androgéniques sur les lieux d’étude et de 

tenter d’identifier les composés responsables de l’activité selon la démarche dite EDA ou dirigée par les effets 

(figure 2.20). Après la réalisation d’extraits organiques effectués à partir de sédiments ou de tissus de 

scrobiculaires, la détection ne s’est pas dirigée vers des composés spécifiques mais, au contraire sans à priori, sur 

la capacité de l’extrait à entrainer une réponse anti-androgénique comparable à un composé anti-androgénique 

model, le flutamide (flu), sur des cellules exprimant le récepteur androgénique humain (test AR-Calux).  

 

 

Figure 1.20 : Diagramme de la démarche permettant l’identification de composés environnementaux actifs 
(démarche EDA). Les composés sont identifiés grâce à la détection de leur activité (anti-androgénique dans le 
cas présent) par un test biologique puis par recherche des structures chimiques associées. 

 

Les résultats indiquent qu’une activité anti-androgénique peut être détectée sur 92% des sites anglais et sur 

45% des sites français de l’étude [ALV 15]. Les niveaux d’activité sont très variables allant de valeur proches de 

la limite de détection (0,2 µg équivalent flutamide/g = µg Flu eq/g) à plus de 200 µg Flu eq/g. Trois niveaux 

d’activité peuvent être distingués : les sites présentant de faibles activités, de l’ordre de quelques µg Flu eq/g ; 

des sites de niveau intermédiaire avec quelques dizaines de µg Flu eq/g et des sites particulièrement pollués 

dépassant les 50 µg Flu eq/g. Ainsi trois estuaires se distinguent particulièrement : l’estuaire de Southampton, 

l’estuaire de Poole et celui de la Seine avec des valeurs supérieures à 75 µg Flu eq/g.  

Afin d’identifier les composés responsables de l’activité biologique, certains échantillons ont été fractionnés 

par chromatographie ultra performante (uHPLC) afin d’isoler les composés actifs dans des sous-échantillons qui 

ont été analysés par spectrométrie de masse à temps de vol (TOF-MS). Ainsi des profils d’activités ont été 

in : Détection des impacts toxiques dans l'environnement - du terrain à la règlementation, 
Burgeot, T., Minier, C., Cuny, D., Cuny, M.A., Bispo, A., Grand, C. (eds), ISTE éditions



obtenus (figure 2.21). Ceux-ci montrent, contrairement aux profils classiques obtenus pour une activité 

œstrogénique, la présence d’un nombre important de fractions actives et donc, potentiellement, la contribution de 

très nombreux composés anti-androgéniques. Parmi ces composés se trouvent le triclosan, le chlorophène, 

l’acide abiétique et, de façon assez inattendue, de nombreux hydrocarbures polycycliques dont le fluoranthène. 

Cette « surprise » a fait l’objet d’une confirmation de l’activité anti-androgénique a posteriori par la mesure de 

l’activité des composés purs sur le biotest [ALV 15]. 

 

Figure 1.21 : Profil d’activité anti-androgénique d’extraits (deux réplicas A et B) de sédiments de la Seine 
montrant la présence de composés actifs dans un nombre important de fractions obtenues par séparation sur 
colonne chromatographique (selon différents temps d’élution). 

 

 1.2.4.6 Conclusions et perspectives 

  L’identification de perturbations physiologiques sur les organismes dans leur milieu est un signal fort 

conduisant de façon pertinente les écotoxicologues à interroger les dysfonctionnements de l’environnement. Les 

zones Manche et Atlantique des côtes françaises et anglaises présentent des conditions conduisant à la présence 

très répandue de mollusques bivalves intersexués. Bien que les conséquences à long terme sur les populations de 

mollusques ne soient encore que spéculatives, il est notable que cette observation complète le tableau des 

dysfonctionnements déjà observés en termes d’intersexualité chez les poissons et les crustacés. 

Les travaux engagés sur les scrobiculaires illustrent les démarches des écotoxicologues visant (1) à obtenir une 

information pertinente et objective de la situation de l’environnement par la surveillance des milieux , (2) à 

rechercher les déterminants des perturbations par des approches combinant l’analyse chimique et 

écotoxicologique et (3) à analyser les mécanismes présidents à l’occurrence du phénomène en développant les 

connaissances fondamentales. Ces recherches nécessitent un effort collectif et transdisciplinaire et qui, dans le 

cas présent, mettent au cœur la biologie et ses dysfonctionnements.  

Il est important de concevoir que les travaux réalisés n’apportent pas d’éléments définitifs pour conclure 

précisément sur l’ensemble des causes de ces perturbations ni sur leurs conséquences à long terme. Beaucoup 

reste encore à faire. Le phénomène d’intersexualité des bivalves est établi et interroge sur ses conséquences 

écologiques. Les gènes dont l’expression est perturbée chez les intersexués constituent un ensemble de pièces 

d’un puzzle encore non ordonné dans un schéma mécanistique, qui reste à finaliser. Enfin, l’identification de très 

nombreux composés à activité anti-androgénique présents dans les sédiments estuariens et dans les tissus des 

bivalves n’implique pas que ces composés soient les responsables –ou les seuls responsables- des 

dysfonctionnements biologiques. La consolidation de nos connaissances et de la compréhension des phénomènes 

reste donc un challenge important. La traduction de ces observations en plan de gestion nécessitera encore des 

travaux mais les gestionnaires disposent déjà d’informations importantes : des dysfonctionnements majeurs de la 

reproduction sont observés sur nos côtes, un mécanisme d’action est exploré et nous avons déjà une liste de 

suspects. Ceci devrait constituer une base solide incitant à l’action 

 

1.2.5 Les indicateurs écotoxicologiques chez les organismes marins : de la recherche à la 

réglementation pour la surveillance  

Ce paragraphe présente une étude de cas intégrant une expérience franco-européenne menée sur le site pilote 

de la Baie de Seine pour (i) développer des indicateurs écotoxicologiques applicables à la surveillance de la 

qualité du milieu marin et pour (ii) transposer ces indicateurs dans le cadre réglementaire de la Directive Cadre 

sur le Milieu Marin (DCSMM) afin d’évaluer le «bon état écologique» du milieu marin. 

1.2.5.1 Vingt-cinq années d’évolution méthodologique pour atteindre un consensus Européen  

Dans le milieu marin, les travaux de recherche en écotoxicologie menés pour des applications en 

surveillance ou l’évaluation du risque chimique ont été initiés par quelques universités Françaises (Groupe 

d'Interface chimie biologie écosystèmes marins: GICBEM 1987) mais ils ont pris un véritable essor à partir des 

années 1990 avec l’implication d’instituts nationaux comme l’Ifremer, l’Inra, l’Irstea puis les universités (figure 
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2.22).  

C’est lorsque les paradigmes de l’écotoxicologie ont été plus solidement établis à la fin des années 1990, 

avec la contribution de l’université de Metz que nombre d’universités françaises se sont complètement 

appropriées la discipline pour lancer les premiers enseignements d’écotoxicologie et les travaux de recherche 

associés. Comme toutes les disciplines scientifiques nouvelles, l’écotoxicologie a été confrontée dans sa 

construction à des verrous scientifiques, à la critique scientifique de disciplines associées comme la 

biogéochimie ou l’écologie, tout en devant répondre à une forte demande sociétale. Longtemps considérée 

comme une discipline scientifique appliquée, l’attente des gestionnaires dépassait les connaissances scientifiques 

alors disponibles en écotoxicologie. L’écotoxicologie s’est donc construite dans cette dualité, acquérir des 

connaissances à long terme et répondre rapidement à l’évaluation du risque toxique en fournissant des outils de 

diagnostic et de prédiction. Et, aujourd’hui, l’écotoxicologie apporte des connaissances et des outils applicables 

en surveillance ainsi que des données utilisables pour l'évaluation du risque chimique. Ces deux approches 

peuvent être utilement combinées comme nous le verrons dans le cas de la mise en œuvre de la Directive cadre 

sur l’eau en zone littorale (DCE) ou de la DCSMM.  

 

Figure 1.22: Schéma synoptique de l'évolution internationale et nationale de l'écotoxicologie pour la surveillance 

marine. L’écotoxicologie s’est construite dans les années 1980 sur la base de projets de recherche internationaux 

(GEEP et GICBEM). L’appropiation française s’est déroulée pendant les années 1990  en estuaire contaminé 

(Seine Aval), pour le naufrage du pétrolier ERIKA puis suivant une structuration de la communauté avec 3 GDR. 

(SEFA: Société d'Ecotoxicologie Fondamentale et Appliquée; GEEP: Group of the Experts on the Effect of Pollutant; GICBEM: 
Groupe d'Interface chimie biologie écosystèmes marins; ICES: International Council for the Exploration of the Sea; IOC: 
Intergovernemental Oceanographic Commission ; JAMP : Joint Assessment Monitoring Programme; OSPAR : Commission 
d'Oslo et Paris; BECPELAG : Biological effects of contaminants in marine pelagic ecosystems ; RAMOGE : accord 
biosurveillance Raphaêl-Monaco-Genes, BIOMAR : Biomarkers in marine organisms : a practical approach ; BEEP : Biological 
effects of environmental pollution in aquatic ecosytems ; WIKIMON: WorKshop on Integrated MONitoring of contaminants 
and their effects in Coastal and Open-sea areas , SGIMC : Study Group on Integrated Monitoring of Contaminants and 
Biological Effects  ; ICON : integrated contaminant monitoring ; HASEC ; Seine Aval : Programme de recherche national sur la 
Seine avale;  ERIKA : Naufrage du pétrolier ERIKA ; EROD : Ethoxyrésorufine-O-déethylsase; IMPOSEX : premier biomarqueur 
obligatoire chez Nucella Lapilus; GDR IMOPHYS : Groupe de recherche Intégration de réponses MOléculaires et 
PHYSiologiques aux contaminants chimiques en milieu côtier  ; GDR I EXECO : Exposition aux contaminants et effets 
Ecotoxicologiques le long du continuum milieu continental-milieu côtier ;  GDR EA : Groupe de recherche en Ecotoxicologie 
Animale, Pds DCSMM : Plan de surevillance de la Directive cadre sur le milieu marin)  

Dans un contexte de construction de la discipline écotoxicologie, l’exemple du milieu marin présente un 

caractère singulier. En effet, les développements scientifiques et techniques menés pour la surveillance du milieu 

marin sont aujourd’hui les plus abouties, alors que les tests normalisés applicables pour l’évaluation du risque 

chimique ou la réglementation REACH en milieu marin sont moins développés qu’en milieu d’eau douce. Sur 

une cinquantaine de tests normalisés Afnor produits pour le milieu aquatique (Commission de normalisation 

Afnor qualité de l'eau TA90; http://nnrominfo.afnor.org), moins d'une dizaine ont été développés sur des espèces 

marines. Le milieu marin possédant une biodiversité plus riche que le milieu d'eau douce, une capacité de 

dilution spatiale des masses d’eaux plus grande, et une gestion par grandes masses d’eaux pourrait expliquer 

deux stratégies différentes menées pour la surveillance des eaux continentales ou marines. La surveillance des 

impacts toxiques s’est ainsi construite dans les eaux continentales sur la base de projets de recherche nationaux 

ou internationaux sans lien avec une structuration internationale. La surveillance des susbtances dangereuses 

dans les eaux européennes a été élaborée sur la base d’un consensus international et en soutien à l’évaluation de 

la qualité de zones marines. 

La pertinence et l’originalité des travaux de terrain menés dans le milieu marin repose sur l’existence de plates-

formes scientifiques européennes (Conseil International pour l'exploitation de la mer créée pour l’Atlantique 

Nord Est en 1885 ou la commission internationale pour l'exploration scientifique de la méditerranée créée en 

1910). Ces plate-formes sont spécialisées aujourd'hui dans l'évaluation des captures de poissons et l’évaluation 

des niveaux et tendances à long terme des substances dangereuses. Ces plate-formes scientifiques viennent en 

appui de plusieurs conventions de mers régionales adoptées en Europe dans les années 1970 (Conventions 

d’Helsinki mer Baltique, Ospar atlantique Nord-Est, Barcelone Méditerranée, Bucarest en Mer Noire). Ces 

conventions marines européennes constituent un cadre réglementaire dédié au développement scientifique et au 

transfert méthodologique pour la surveillance des substances dangereuses (figure 2.21). 
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Figure 1.23 : Illustration des cinq zones géographiques Ospar en Atlantique Nord-Est (Sources : 
https://www.ospar.org/convention/the-north-east-atlantic). (I Arctique; II  Mer du Nord; III Mer Celtiques; IV Golfe 
de Gascogne et côtes Ibériques; V Large Atlantique).  
 

 C'est la rencontre annuelle des scientifiques des différents pays contractants des conventions marines 

qui depuis vingt-cinq ans a permis de construire une méthodologie de surveillance fondée sur un consensus 

international. Ce dispositif unique au monde constitue pour les façades françaises de l’Atlantique et la 

Méditerranée, l’un des fondements essentiels des travaux menés pour développer le descripteur des contaminants 

chimiques et effets biologiques (D8). Ce descripteur constitue l'un des onze descripteurs de la Directive Cadre 

sur le Milieu Marin (Tableau 2.7). Initiée en juin 2008, la DCSMM apporte un cadre réglementaire plus 

contraignant que les conventions des mers régionales. Reposant sur une approche écosystémique la DCSMM 

constitue le pilier environnemental de la surveillance marine. La conférence des Nations Unies de Rio de Janeiro 

en 1992 « sommet planète-terre » et la convention sur la diversité biologique sont à l’origine des premiers 

accords internationaux majeurs plaçant l’approche écosystémique au cœur de la politique marine européenne. 

 

Tableau 1.7 : 11 descripteurs de la Directive cadre sur le milieu marin. La définition du Bon État Écologique 

suivant 11 descripteurs est issue de travaux scientifiques menés depuis 2010 par différents établissements ( 
ANSES, BRGM, CNRS, Ifremer, MNHN, SHOM) sous la coordination scientifique et technique de l’Ifremer et de 
l’Agence des Aires Marines Protégées. Le descripteur 8 a pour objectif d'évaluer les niveaux de contamination 
chimiques n'entraînant pas d’effets sur l'écosystème (Extrait du de l’arrêté du 18 décembre 2012 relatif aux 
critères et méthodes à mettre en œuvre pour l’élaboration des objectifs environnementaux et indicateurs associés 
du plan d’action pour le milieu marin. Journal Officiel de la République Française. Texte 91 sur 168. Ministère de 
l’Eclogie, du Développement Durable et de l’Energie) 

 

1.2.5.2. Développement méthodologique de l’approche intégrée de chimie et écotoxicologie  en 

Atlantique Nord-Est.  

Le développement méthodologique de la surveillance des effets biologiques en Europe s'est construit sur la 

base d'échanges réguliers entre scientifiques et représentants d’organismes gouvernementaux nationaux et 

européens. Ils ont été menés annuellement au sein de groupes de travail sous l'égide du CIEM (www.ices.dk), 

l'IOC-UNESCO (ioc-unesco.or),  Ospar (www.ospar.org) en Atlantique Nord-Est et avec le consortium CIESM 

(www.ciesm.org) en appui à la convention de Barcelone en Méditerranée. Ces développements méthodologiques 

(figure 2.24) ont été menés dans un objectif commun d'élaboration d'un programme de surveillance.  

Ce dernier s'est construit dans un premier temps sur l’acquisition de connaissances dans chaque pays suivant 

des stratégies et des priorités différentes [HYL 17].Il a reposé également sur des programmes d'études sur le 

terrain et des groupes de travail initiés par la commission océanographique intergouvernementale (IOC: 

Intergovernemental Oceanographic Commission) et le CIEM. Ces deux instances ont organisé en 1986 le GEEP 

(Group of the Experts on the Effect of Pollutant) à Frierfjord en Norvège [BAY 88] pour l'étude des effets 

biologiques en zone subarctique, puis aux  Bermudes en 1988 [ADD 90] en zone subtropicale (figure 2.20).  

Le groupe de travail Bremerhaven a ensuite été menés par le CIEM sur les sites du sud de la mer du Nord en 

1990 [STE 92] afin de compléter l'approches sur des milieux contrastés (subarctique, subtropicale et mer du 

Nord). Cette période du début des années 1990 constitue une période pivot pour le lancement d'initiatives 

pionnières en écotoxicologie marine. Confortée, par la conférence des Nations Unies de Rio de Janeiro en 1992 

et la dynamique européenne entre 1988 et 1990, la France a lancé ses premières actions de recherche avec le 

GICBEM en 1987, puis des études pilotes sur l'estuaire de la Seine [BUR 94a] , [BUR 94b] et le site de 

Marseille et Golfe de Fos [BUR 96].  

Un cheminement de recherche et de développements méthodologiques d'une vingtaine d'années a abouti en 

2012 à la validation de méthodes de références pour les bioessais et les biomarqueurs en milieu marin et la 

détermination de seuils produits à partir de données acquises sur le terrain. Les pays de l’Atlantique Nord-Est ont 

élaboré des stratégies d'études différentes [HYL 17] mais en développant des biomarqueurs et bioessais 

communs. Des études à long terme ont été conduites pendant une vingtaine d'années en zone côtière et offshore 
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sur la mesure d'activités enzymatique EROD chez la perche en Suède [HAN 06]. D'autres études ont été réalisées 

des années 1985 à 2010 sur les pathologies de limandes et de flets en mer du Nord par les Pays bas, l'Angleterre 

et l'Allemagne [VET 17] , [LAN 17]. De multiples initiatives de suivis ponctuels ont été lancées en zones 

côtières sur la base de biomarqueurs enzymatiques, d'altérations cellulaires ou de dommages à l'ADN sur des 

moules et poissons en Norvège,  Espagne, France, Italie, Islande, Écosse, Irlande, Belgique mais également en 

Allemagne, Hollande et Angleterre.  

 

Figure 1.24 : Etapes de développements méthodologiques des bioessais et biomarqueurs jusqu’à une 
application en surveillance OSPAR et DCSMM dans le cadre d’une approche intégrée de chimie et effets 
biologiques. (Lire en lien avec la figure 1.22 de structuration internationale de l’écotoxicologie) 

 

Dans le cadre d’un programme européen mené en mer du Nord (ICON : Integrated Assessment of 

Contaminants impacts on the North sea) dans le cadre de la convention marine Ospar, onze sites ont été 

selectionnés pour une développer une étude sur une large échelle géographique en Atlantique Nord Est et 

Méditerranée entre 2008-2010. Six verrous scientifiques et techniques ont dû être levés pour aboutir à une 

approche intégrée de surveillance des zones côtières et offshore incluant un volet chimique et un volet 

écotoxicologique. Une démarche d’harmonisation entre les façades maritimes de l’Atlantique et la Méditerranée 

a permis d’adopter le principe d’une démarche intégrée de chimie et écotoxicologie. 

Le premier verrou méthodologique était de sélectionner des biomarqueurs et bioessais pertinents pour une 

application en surveillance. La pertinence a été déterminée sur la base des mécanismes moléculaires, cellulaires 

ou tissulaires capables de révéler une exposition et des effets biologiques liés aux contaminants chimiques. Les 

effets devaient être mesurables sur des organismes prélevés dans leur habitat naturel. Ils devaient aussi révéler 

une exposition précoce ou à long terme, de l'individu aux populations. Le choix des biomarqueurs et bioessais 

résulte d’une expertise acquise directement dans le milieu naturel par les pays contractants de la convention 

Ospar. La cellule, comme premier niveau d’organisation biologique demeure une clé d'entrée pour l évaluation  

des effets des contaminants chimiques et apporte un caractère spécifique quant aux mécanismes précoces qui 

sont directement ou indirectement perturbés. Les mécanismes biologiques les plus représentatifs de perturbations 

précoces ont été sélectionnés (Tableau 2.8) parmi les altérations neurotoxiques (AChE), les altérations de l'ADN 

(génotoxicité avec la mesure des micro-noyaux, du test comète, des adduits à l'ADN), le stress oxydant, le 

métabolisme de phase 1 (EROD, CYP450), la production de métabolites (métabolites d'HAP), l'altération de 

l'intégrité cellulaire (stabilité lysosomale), les effets à long terme ont été recherchés parmi les perturbations des 

grandes fonctions physiologiques comme la reproduction (Vtg, taille des gonades), la croissance (relation taille 

et âge), et les pathologies externes et internes. La fonction immunitaire et le stress oxydatif restent des 

mécanismes pertinents mais ils n’ont pour le moment pas fait consensus dans le cas des expertises acquises sur le 

terrain et restent des domaines de recherche en développement sur les espèces modèles (poisson ou les bivalves). 

 

Tableau 1.8 : Liste des biomarqueurs et bioessais mesurés par taxons pour évaluer différents effets biologiques 
et valeurs seuil de référence déterminées pour les biomarqueurs chez le poisson et la moule ainsi que pour des 
bioessais sur le sédiment et l'eau. 1b) Valeurs seuil de référence (BAC: Background Assessment Criteria et 
valeur seuil d'effet (EAC: Environmental Assessment Criteria) déterminées pour les biomarqueurs et bioessais 

(Davies & Vethaak, 2012). * Comet limande; **1OHpyrène cabillaud; *** EROD activity  chez le mâle; 
Ë 

 % 
prevalence in dab; ND: non déterminé 

Le second verrou était de développer des méthodologies analytiques robustes et fiables pour les 

biomarqueurs et bioessais les plus développés en Europe. L'application d'une rigueur équivalente aux 

développements méthodologiques déjà menés depuis trente-cinq ans en chimie par les groupes OSPAR était la 

première condition pour construire une démarche intégrée en chimie et écotoxicologie. La seconde condition 

était de sélectionner les méthodes d'analyses des biomarqueurs et bioessais éprouvées sur le terrain et dans le 

plus grands nombre de sites d'étude Européen en Atlantique Nord Est, mer Baltique et Méditerranée depuis plus 

de vingt ans.  

Bien que la France ne soit pas directement impliquée dans la surveillance de la mer Baltique des échanges 
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étroits existent avec les pays contractants d'OSPAR ayant une façade en mer Baltique. Des bioessais et 

biomarqueurs déjà appliqués dans des programmes de recherche européens BIOMAR [GAR 01], BEEP [ BRO 

06] ou nationaux Seine Aval : [BUR 00] , [POI 11] , RNO [ BUR 98] ont été évalués lors de programmes 

spécifiques menés sur le terrain à l’initiative d’OSPAR (GEEP [BRE 90] , BECPELAG [BEC 04], ICON [HYL 

17]) et UNEP/MEDPOL/RAMOGE [ UNE 99]. Une première liste (Tableau 2.7) de méthodologies analytiques 

des biomarqueurs et bioessais a ainsi été produite sur la base d'un consensus européen. Les critères de sélection 

étaient la répétabilité analytique, une variabilité naturelle acceptable, une applicabilité par le plus grand nombre 

de laboratoires, une faisabilité sur des petits échantillons tissulaires ou une quantité de cellules réduites pour une 

adaptation optimisée aux organismes modèles moules et poissons. 

Le troisième verrou visait à mettre en place un programme d'assurance qualité respectant les mêmes 

exigences de qualité que le programme QUASIMEME pour la chimie [WEL 06]. L’acquisition de données en 

surveillance ne peut être mise en œuvre que sur la base de méthodes d’analyses éprouvées et validées dans le cas 

d’exercices d’intercomparaison entre laboratoires experts. Il fut d'autant plus facile de s'inspirer du programme 

QUASIMEME qu'un premier biomarqueur appelé « imposex » avait été soumis à une démarche d'assurance 

qualité QUASIMEME depuis 2003. Inspiré de QUASIMEME, le programme européen Biological Effects 

Quality Assurance in Monitoring Programmes (www.Bequalm.org) a été initié en 1998 pour assurer une 

excellence analytique dans chacun des laboratoires des pays contractants de la convention Ospar pour les 

méthodologies retenues. Des exercices d'intercalibrations ont ainsi été réalisés dans le but de valider les 

méthodes de référence rédigées par le CIEM et d'amener les compétences analytiques des pays contractants à un 

même niveau d'excellence [MAR 15]. La mise en œuvre de ce programme BEQUALM depuis 2005, démontre 

encore néanmoins, que l'assurance qualité n’est applicable de manière efficace que lorsque des programmes 

pérennes sont adoptés. Il est en effet très difficile pour les laboratoires et pour les organisateurs (laboratoires 

déclarés experts par le CIEM pour biomarqueurs et bioessais) du programme d'assurance qualité BEQUALM de 

planifier régulièrement des exercices d'intercalibrations pour des biomarqueurs et bioessais non obligatoires en 

surveillance. Dans une Europe à budgets contraints, les pays contractants privilégient les exercices obligatoires. 

Les initiatives d’intercalibrations pour des exercices menés avec des biomarqueurs candidats pour la surveillance 

non obligatoire sont très peu soutenues par les pays contractants. Cela pose ainsi un véritable problème de 

développement méthodologique pour l’insertion de nouveaux biomarqueurs. Le problème est identique pour 

l’insertion en surveillance de contaminants émergents. 

Le quatrième verrou était de développer une interprétation standardisée des bioessais et biomarqueurs dans le 

cas d’une approche intégrée de chimie et d’écotoxicologie. Inspiré de l'évaluation du risque chimique, 

l’interprétation repose ainsi des valeurs seuils développées pour les contaminants chimiques pour des 

applications de surveillance dans la DCE et dans le programme CEMP d'OSPAR.  

Ces valeurs seuils ont été déterminées pour treize biomarqueurs et bioessais (Tableau 2.6) ainsi que pour 

certains contaminants chimiques (Tableau 2.9). L'originalité de la démarche est que les seuils d’interprétation 

des biomarqueurs et bioessais ont été développés à partir de séries de données acquises dans le milieu naturel. 

Les espèces sentinelles de moules (Mytilus edulis, Mytilus gallroprinvicialis, Mytilus trossulus) et différentes 

espèces de poissons (flets, cabillaud, limande, rouget barbet de vase) ont été échantillonnées pendant plusieurs 

années et sur différents sites européens de l’Atlantique Nord-Est et en Méditerranée. L’échantillonnage mené sur 

une large échelle a permis de vérifier que l’amplitude de réponses mesurées pour chaque biomarqueur et bioessai 

était comparable du Nord au Sud de la zone considérée. Ce point particulier était une condition sine qua non 

pour une application de la démarche de standardisation sur une large échelle géographique. Ce résultat essentiel 

a permis une application des mêmes seuils de base et seuils d’effets pour une espèce modèle échantillonnée en 

Atlantique Nord-Est. Néanmoins, pour interpréter ces mêmes seuils appliqués sur une échelle Nord-Sud, il était 

nécessaire d’intégrer les variations saisonnières qui influent directement sur l’état physiologique et en particulier 

qui décalent le cycle de reproduction d’une même espèce entre le Nord et le Sud de l’Atlantique. Pour chaque 

espèce, des valeurs seuils de régulation physiologique normale ont été déterminées comme valeurs seuils de base 

(régulation homéostatique). Des limites supérieures pour les valeurs de biomarqueurs et bioessais ont également 

été déterminées comme seuils d’effets à partir de séries de données acquises à long terme dans des habitats 

contaminés et échantillonnés sur une large échelle géographique entre l’Islande au Nord et l’Espagne au Sud. Ce 

travail de développement méthodologique de seuils d’effets et de seuils de base (ou de référence) applicable sur 

une large échelle des côtes européennes pour des biomarqueurs et bioessais est unique. Il résulte d'un calcul de 

moyennes et percentiles pour chaque biomarqueur et bioessai obtenus par l'analyse de séries de données de 

terrain. La comparaison de nombreuses données collectées depuis vingt ans entre le Nord et Sud de l'Atlantique 

et à des périodes différentes a permis d'intégrer les variations spatio-temporelles. Les valeurs de biomarquuers et 

bioessais obtenues sur des stations très exposées ou des stations peu exposées ont été utilisées pour le calcul 

respectif de seuils de base (en zones peu exposées)  et seuils d’effets (en zones très exposées). Ce travail a été 
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conduit sous l’égide du CIEM  dans le cadre de groupes de travail  (WIKMON, SGIMC et le WGBEC) pendant 

cinq années. Le rapport de synthèse produit par ces groupes résulte d'un consensus et d’une expérience 

européenne acquise sur le terrain pendant près de vingt-cinq ans [DAV 12]. L’application de seuils spécfiques 

pour chaque biomarqueur, chaque bioessais et chaque contaminant chimique analysé permet d’agréger pour 

plusieiurs espèces collectées par station, l’ensemble des valeurs pour le calcul d’une échelle de couleur restituant 

1) un pourcentage de valeurs inférieurs au seuil de base, 2) un pourcentage de valeurs entre le seuil de base et le 

seuil d’effet et enfin 3) un pourcentage supérieur au seuil d’effet. Les valeurs inférieures au seuil de base sont 

interprétées comme une situation d’homéostasie. Les valeurs entre le seuil de base et le seuil d’effet caractérisent 

un effort d’adaptation. Les valeurs supérieures au seuil d’effet caractérisent un stress susceptible de dépasser les 

capacités d’adaptation métaboliques et d’entraîner un épuisement physiologique provoquant des pathologies 

et/ou des mortalités. 

Tableau 1.9: b) Valeurs seuils de référence déterminées pour les contaminants chimiques. (Davies & Vethaak, 
2012) (BAC; Background Assessment Criteria; EAC: Environmental Assessment Criteria; ERL: Effect Range 

Low;EC:). Concentrations chimiques dans le sédiment (mg.kg
-1

 poids sec de métaux, µg.kg
-1

 poids sec de 
contaminants organiques). BAC sédiment normalisé suivant 2,5% de carbone organique pour les HAP et 5% 
aluminium pour les métaux. 1 et 4 poids sec dans les muscles, 6 et 5 poids sec dans le foie 

 

Le cinquième verrou portait sur la démonstration de l'applicabilité d'une démarche intégrée chimie et biologie 

en intégrant la concentration des contaminants, l'exposition et les effets sur une large échelle géographique 

(figure 2.23). Les études de cas sur des sites ateliers sélectionnés sur une large échelle géographique se sont 

révélées très pertinentes. 14 pays contractants de la convention OSPAR ont pris l’initiative de construire un 

projet en Atlantique Nord-Est en échantillonnant des stations entre l’Islande  et l’Espagne. Le programme ICON 

a ainsi été initié entre 2008 et 2010 pour démontrer l’applicabilité d’une démarche intégrée à partir 

d’échantillons de sédiment, des moules (Mytilus edulis et Mytilus gallorprovincialis) et des poissons (flet, 

cabillaud, limande, Hareng en Atlantique et rouget barbet de vase en méditerranée). La même stratégie 

d’échantillonnage et les mêmes méthodes d’analyses référencées par le CIEM [DAV 12] ont été appliquées sur 

la base de recommandations guides pour la mesure des contaminants chimiques (cadmium, plomb, mercure, 

PCB, HAP) dans le sédiment et le biote, les biomarqueurs et les bioessais. Les résulats ont fait l’objet d’un 

numéro spécial regroupant la production de 14 articles publiés dans revue Marine Environmental Research. 

[HYL 17]. La méthode d'agrégation développée pour les contaminants chimiques et les effets biologiques peut 

être appliquée sur les matrices sédiment, et biote suivant une approche par sites ou par régions. Les articles 

produits mettent en évidence des initiatives stratégiques différentes par pays, des efforts socio-économiques 

différents, mais des variations de biomarqueurs et bioessais comparables parce que d’une part les méthodes 

d’analyses sont identiques et d’autre part parce que les espèces modèles ont des capacités de régulation 

physiologiques similaires malgré l'influence de facteurs environnementaux (temp, salinité...) et génétiques 

(moules hybrides). L'application d'une méthode d’interprétation intégrée suivant les mêmes méthodologies Ospar 

permet une comparaison spatiale. Parmi les résultats les plus significatifs, les concentrations chimiques de 

contaminants détectées sont inférieures aux seuils EAC dans les zones offshores exceptées autour de certaines 

plate-formes pétrolières comme EKOFISK et Firth of Forth (figure 2.25). En zone côtière, des concentrations de 

mercure et de plomb dépassent les EAC dans le Wadden sea et à Cartagena. Le mercure dépasse également les 

EAC dans la Baie de Seine. Des concentrations chimiques ( PCB et HAP) inférieures aux EAC en Espagne et en 

Islande ont été quantifiées en relation avec des valeurs de biomarqueurs inférieures aux seuils EAC. Des valeurs 

élevées de la stabilité Lysosomale supérieures aux EAC sont cependant observées sur les sites de Firth of forth 

en Ecosse et en Wadden Sea en Hollande alors que les contaminants mesurés (PCB, HAP et Hg) sont à des 

concentrations inférieures au EAC. Des effets biologiques sont ainsi parfois observés sur des sites pour lesquels 

les contaminations chimiques mesurées sont inférieurs aux EAC. Les poissons (flet hareng, limandes) collectés à 

Firth of Forth, en Islande et en Baie de Seine montrent des contaminations en PCB et métabolites HAP 

supérieures aux EAC. 

 

Figure 1.25 : 14 sites étudiés en Atlantique Nord-Est et en Méditerranée suivant les deux matrices biote et 
sédiment .  Couleurs: bleu :moule  limande ;  rouge : sédiment ;  jaune : flet ; , vert :limande ;  vert foncé : 
harreng ; violet : rouget barbet de vase (d'après [HYL 17]) 
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L’expérience française menée dans la programme ICON sur le site de la baie de la Seine présentait 

l’originalité d’une étude locale menée sur plusieurs espèces de poissons (flet, limande), la moule, le gastéropode 

Nucella lapillus et le sédiment. Elle résulte d'une stratégie nationale de recherche qui était focalisée sur un site 

pilote très pollué en appliquant un large panel de biomarqueurs et bioessais. Les résultats obtenus montrent 

l’applicabilité de la méthode intégrée sur deux espèces de poissons, un bivalve, un gastéropode et du sédiment. 

Elle illustre également la stratégie française de développer un effort d’échantillonnage intégré sur un site pilote 

très contaminé et bénéficiant des données fournies depuis les années 1990 avec le projet Seine Aval [BUR 

17,] (figure 2.26). Deux zones d'études ont été échantillonnées dans la baie de Seine. Le choix des deux zones a 

été réalisé à partir de la dispersion des courants de la Seine qui influence une diffusion des contaminants suivant 

un gradient de contamination décroissant de l'embouchure vers l'ouest de la Baie. L'application des seuils BAC 

et EAC a permis la mise en œuvre de l'approche intégrée chimie et biologie décrite par [DAV 012] et une 

comparaison des seuils chimiques et biologiques avec les autres sites de l'Atlantique Nord Est en en 

Méditerranée. L'embouchure de l'estuaire de la Seine apparaît parmi les sites les plus contaminés avec 70% des 

concentrations de contaminants chimiques supérieurs aux seuils et 45% des effets biologiques supérieurs au seuil 

EAC en 2008 et 2009. Le sédiment échantillonné dans l'embouchure a révélé 40% de toxicité supérieure au seuil 

EAC. Cette approche validée dans le cadre du projet européen ICON est aujourd'hui appliquée pour le 

descripteur 8 de la DCSMM dans le cadre du plan national de surveillance.   

 

Figure 1.26 : Application de la méthode intégrée de chimie et biologie dans la baie de Seine pour les moules, le 
flet , la limande et un gastéropode (Nucelle). Les graphes représentent une agrégation des résultats obtenus 
avec l'analyse de biomarqueurs chez les organismes (moule, poisson, gastéropode) et l'analyse de bioessais sur 
le sédiment. Chaque graphe représente par station et pour les années 2008 et 2009, la classification des niveaux 
de contaminants, d'exposition et d'effets. La couleur rouge indique le % de valeurs supérieures au BAC, la 
couleur verte le % de valeurs entre le BAC et l'EAC et la couleur bleue le % de valeurs inférieures au BAC. 

 

Le sixième verrou est d'ordre politique puisqu'il s'agit de convaincre aujourd'hui le plus grand nombre de 

politiques et de gestionnaires des différents pays contractants. L’objectif est de mettre en oeuvre l'approche 

intégrée de chimie et biologie en surveillance de routine. En période de crise financière en Europe, l'approbation 

d'un programme ambitieux basé sur une approche écosystémique est confrontée à des contraintes économiques. 

Chaque pays a la responsabilité de déclinaison d'une évaluation du bon état écologique en surveillance. La 

diversité des stratégies politiques et scientifiques des pays contractants complexifie le processus de mise en 

œuvre d'une approche européenne consensuelle. La DCSMM adoptée en juin 2008 appelle les états membres de 

l'union européenne à prendre les mesures utiles à la réduction des impacts pour le maintien du bon état 

écologique du milieu marin d'ici 2020. Pour le descripteur 8 qui concerne les contaminants chimiques et les 

effets, le premier travail mené depuis vingt-cinq ans par les scientifiques était le développement et la validation 

scientifique de méthodes et d'outils de gestion sur la base d'un consensus Ospar [DAV 12]. Ce consensus 

Européen est important mais il est maintenant nécessaire que les pays contractants se donnent les moyens de 

l'appliquer sur un plan national.  La voie développée par le ministère français de l'Environnement de l'Energie et 

de la Mer est de soutenir cette démarche intégrée de chimie et biologie au niveau des conventions des mers 

régionales OSPAR [OSP 16] en Atlantique Nord-Est et en Méditerranée (convention de Barcelone) ainsi qu'au 

niveau de la Commission Européenne pour une harmonisation de la surveillance par façades maritimes partagées 

avec les pays voisins.  

 

1.2.5.2.1. Processus d’application de la méthode intégrée chimie et écotoxicologie en surveillance 

à l’échelle nationale: Lancement du plan de surveillance DCSMM 

 

Après une première étape visant à évaluer l'état initial du milieu marin en 2012 dans le cadre de la DCSMM, le 

lancement du plan de surveillance pour chaque sous-région marine en 2016 concrétise au niveau national 

l'application de la méthode intégrée chimie et biologie dans le cadre réglementaire de la DCSMM et 

spécifiquement pour le descripteur 8 de la contamination chimique et des effets biologiques. Fondée sur l'arrêté 

français de 2012 [ARR 12], la surveillance a été initiée sur deux estuaires de la côte Manche-Atlantique, en 

estuaire de Loire et estuaire de Seine puis dans le delta du Rhône en Méditerranée. Le choix de trois sites de 

suivi couvre ainsi trois des quatre régions marines définies par la DCSMM: L'estuaire de Seine en Manche mer 
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du Nord, l'estuaire de la Loire dans le Golfe de Gascogne et le Delta du Rhône en Méditerranée occidentale. Ce 

plan de surveillance sera conduit de manière évolutive suivant des cycles de six ans qui permettront l'intégration 

de modifications correctives et de connaissances nouvelles  pour évaluer les pressions et impacts des activités 

humaines.   

 

 1.2.5.3 Conclusion et perspectives 

Le développement de la surveillance des effets biologiques des contaminants chimiques dans le milieu marin 

en France a été principalement guidé par une stratégie européenne suivant les conventions des mers régionales 

Ospar et de Barcelone. Comme les autres états membres de l'union européenne, la France a décliné les 

orientations européennes suivant des initiatives nationales à partir d'études de terrain. Des sites très contaminés 

comme l'estuaire de la Seine et le Delta du Rhône ont été plus particulièrement investies pour optimiser un effort 

de développement sur un large panel de biomarqueurs et bioessais analysés sur des organismes modèles tels que 

le poisson, la moule et les gastéropodes ou bien le sédiment. Convaincu de l'intérêt d'une approche 

écosystémique pour la surveillance du milieu marin, la France s'implique aujourd'hui dans le soutien d'une 

approche intégrée de chimie et biologie à l'intérieur des comités décisionnels Ospar (MIME et HASEC). 

L'expertise Ospar acquise depuis les années 1980 apparaît en effet comme un garant d'excellence scientifique et 

un levier essentiel pour l'enrichissement régulier de la surveillance DCSMM (figure 2.25). 

La construction évolutive des programmes de surveillance de la DCSMM comme de la DCE permettra de 

tendre vers une harmonisation de la surveillance notamment dans la zone de recouvrement de compétence des 

deux directives qu'est la zone littorale. Sur un plan  technique, le développement de nouveaux seuils acquis à 

partir de données de terrain pour les contaminants chimiques émergents et pour les nouveaux biomarqueurs et 

bioessais sera un premier enjeu pour optimiser le diagnostic futur du bon état écologique. Le second enjeu sera 

d'apporter aux décideurs de nouveaux outils utiles à la prise de mesures de gestion pour réduire l’impact et la 

pression chimique. Pour cela, la combinaison d'une approche prédictive du risque chimique (basée sur des 

mesures d’exposition à partir de concentrations chimiques et bioessais) et avec une approche diagnostic basée 

sur la surveillance de terrain, devrait permettre de mieux discerner les classes de contaminants responsables 

d'effets biologiques. Le développement de méthodes d’analyses chimiques orientées par les effets (EDA : Effect 

Directed Analysis) combinés à l'usage de nouveaux outils comme les échantillonneurs passifs permettra de 

mieux cibler les contaminants susceptibles de provoquer des effets toxiques [BRA 14]. Enfin, il apparaît 

aujourd'hui irréaliste de mesurer les quelques 140 000 xénobiotiques présents dans l’environnement auxquels 

s'ajoutent les métabolites issus de leurs biotransformation ou de leur dégradation. Un effort de priorisation de 

substances à surveiller est nécessaire pour sélectionner les substances chimiques dangereuses pour l'écosystème 

marin. La sélection d'une liste de substances ciblées en fonction de leurs propriétés physico-chimiques, leur 

toxicité et leurs usages permettra une surveillance objective et applicable. 

 

1.2.6.  Mammifères et oiseaux marins, indicateurs de la contamination du milieu  

1.2.6.1. Introduction 

Les organismes bioindicateurs ont montré tout leur intérêt pour évaluer et comprendre la contamination des 

écosystèmes aquatiques. Ces organismes reflètent en effet la contamination des chaînes alimentaires dont ils 

dépendent et permettent ainsi un suivi des concentrations des contaminants dans le milieu, ainsi que des 

variations de ces concentrations dans le temps et dans l’espace. De tels suivis apportent par ailleurs des 

informations quant aux niveaux de contamination chimique de base et permettent d’identifier les points chauds 

ou « hotspots » de la contamination. Ces informations sont essentielles pour prendre des mesures adaptées et 

ciblées visant à réguler et réduire les sources des contaminants. Ainsi, les programmes de suivi à long terme se 

sont progressivement développés dans les pays industrialisés à partir du début des années 80. En milieu marin 

par exemple, le Mussel Watch aux Etats-Unis ou le RNO (Réseau National d’Observation) en France, devenu 

ensuite le ROCCH (Réseau d’Observation de la Contamination Chimique), tous deux utilisant les mollusques 

bivalves comme organismes de suivi, sont parmi les plus anciens réseaux mis en place. 

Même si la majorité des programmes de suivi en milieu marin utilise des invertébrés pour des raisons pratiques 
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évidentes (sédentarité, abondance, facilité de collecte, lien direct entre concentrations dans l’organisme et 

concentrations dans le milieu, …), les prédateurs supérieurs, que ce soient les mammifères ou les oiseaux 

marins, sont également utilisés comme bioindicateurs de la contamination environnementale, notamment en zone 

polaire, dans le cadre de l’Arctic Monitoring and Assessment Programme (AMAP) du Conseil de l’Arctique ou 

dans la région des grands lacs (Minnesota Loon Monitoring Program). Ces réseaux ont montré la pertinence de 

l’utilisation de ces prédateurs supérieurs comme bioindicateurs (les avantages sont expliqués ci-après) et leur 

suivi a fait l’objet de nombreuses études scientifiques un peu partout dans le monde. Les mammifères et les 

oiseaux marins offrent en effet de nombreux avantages quant à leur relative facilité d’observation et 

d’échantillonnage (du fait par exemple, pour les oiseaux ou les pinnipèdes, qu’ils forment de larges colonies de 

reproduction à terre où ils restent plusieurs mois par an, et sont donc accessibles), à la diversité de leur écologie 

trophique (permettant des études multi-habitats), à leur large distribution spatiale (permettant des études aux 

échelles régionales et globales) ou encore pour leur capacité à refléter la contamination de leur environnement. 

Leur utilisation systématique comme bioindicateurs peut malgré tout être vue comme particulière au regard des 

critères énoncés ci-dessus et en ce sens, certaines précautions doivent être prises, des études parallèles étant par 

exemple souvent nécessaires pour définir leur écologie trophique ou leurs déplacements dans l’espace. De plus, 

leur physiologie étant plus complexe que celle des invertébrés, ils peuvent donc métaboliser les polluants 

organiques (en raison d’un équipement enzymatique plus évolué) ou réguler les éléments traces métalliques (en 

raison de systèmes de détoxication plus aboutis) plus efficacement. L’effet des processus de métabolisation et de 

détoxication doivent donc nécessairement être pris en compte lorsque les mammifères et les oiseaux marins sont 

utilisés. Néanmoins, et en dépit de leur intérêt pour le suivi de la contamination chimique environnementale, 

l’utilisation systématique des mammifères et des oiseaux marins comme bioindicateurs n’a pas été privilégiée en 

France pour des raisons pratiques (absence de réseaux de collecte suffisamment structurés, difficultés 

d’interprétation des données, etc.) ou politiques (fragmentation de la gestion des réserves le long du littoral 

français, multiples interlocuteurs, absence de volonté politique). 

 

Suite à l’adoption de la directive 2008/56/CE du Parlement Européen et du Conseil de l’Union Européenne du 

17 juin 2008 appelée « Directive Cadre Stratégie pour le Milieu Marin » (DCSMM), la France a établi un Plan 

d'Action pour le Milieu Marin (PAMM). Ce programme de surveillance, relatif au bon état écologique du milieu 

marin, comprend l’évaluation des niveaux des contaminants dans les organismes marins et l’évaluation de leurs 

effets chroniques et aigus sur ces organismes, en particulier sur les oiseaux marins (Descripteur 8 de la 

DCSMM). Dans ce contexte, et du fait de l’intérêt d’utiliser les prédateurs supérieurs comme indicateurs de la 

contamination du milieu, les mammifères marins feront l’objet d’une analyse des différents contaminants 

organiques et métalliques dans leurs tissus à l’échelle nationale en s’appuyant sur le Réseau National 

d’Echouage des mammifères marins coordonné par l’Observatoire PELAGIS (UMS 3462 du CNRS et de 

l’Université de La Rochelle). Ce réseau permet de récolter des échantillons le long des différentes façades 

maritimes de la France métropolitaine. Un tel réseau coordonné de collecte des oiseaux échoués n’existe pas à 

l’échelle nationale en France, même si l’Agence des Aires Marines Protégées (aujourd’hui partie intégrante de 

l’Agence Française pour la Biodiversité) a lancé en 2014 une initiative visant à structurer un Réseau Oiseaux 

Marins (RESOM) dans le cadre de la DCSMM (Descripteur 8) et de la convention OSPAR (Ecological Quality 

Objectives ou EcoQO). Le RESOM s’appuie sur le Groupement d’Intérêt Scientifique Oiseaux Marins (GISOM) 

et vise notamment à utiliser ces derniers comme des indicateurs de la qualité du milieu. Actuellement, les 

contaminants chimiques ne sont néanmoins pas dosés directement dans les tissus des oiseaux marins qui sont des 

espèces protégées et ne peuvent être abattus pour cela. Les cadavres récoltés pourraient sans doute être utilisés 

pour le suivi de la contamination si tant est que l’on puisse déterminer l’origine des oiseaux et que la raison de 

leur mort n’impacte pas les valeurs des concentrations mesurées. Quoiqu’il en soit, les oiseaux marins font 

l’objet de deux suivis OSPAR organisé en France : le programme ( ?) EcoQO Fulmar-Litter qui quantifie les 

particules de matière plastique dans l’estomac du fulmar boréal (Fulmarus glacialis) trouvés échoués et le 

programme EcoQO Oiled-Guillemots qui établit la proportion des guillemots mazoutés ; ces deux initiatives 

étant limitées à la Manche Est (Normandie, Picardie, Pas-de Calais, Nord). Même si ces différents programmes 

et réseaux (EcoQO, RNE) recensent les mortalités ou permettent l’analyse des contaminants dans les tissus des 

individus retrouvés échoués (avec de nombreux biais liés à la qualité de l’échantillonnage  [FOR 15], ils ne 

permettent pas d’évaluer les effets chroniques et aigus des contaminants chimiques, principalement en raison de 

la qualité des échantillons qui n’autorise pas la réalisation d’analyses biochimiques ou histologiques. Des 

prélèvements sur des animaux vivants (biopsies, prises de sang) tels qu’ils se pratiquent déjà dans d’autres pays 

d’Europe, comme l’Allemagne ou la Norvège pourront permettre de mettre en œuvre dans le futur de telles 

investigations concernant les effets aux niveaux individuels et populationnels.  
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1.2.6.2 Caractéristiques des mammifères et oiseaux marins comme indicateurs de la 

contamination du milieu 

Leur longévité et leur position trophique font des mammifères et des oiseaux marins des intégrateurs de la 

contamination environnementale [FUR 97] , [MÖS 97]. En effet, ces organismes longévifs sont soumis au 

processus de bioaccumulation tout au long de leur vie et sont donc susceptibles d’accumuler des contaminants 

durant plusieurs décennies. Leur position trophique, souvent terminale ou proche de l’apex (figure 2.27), fait 

quant à elle que mammifères et oiseaux marins sont fortement soumis au processus de bioamplification de 

certains contaminants dits bioamplifiables, c’est-à-dire ceux dont la concentration augmente à chaque niveau 

trophique le long de la chaîne alimentaire. En effet, l’alimentation constitue la principale voie d’exposition de 

ces organismes aux contaminants [AGU 99]. 

 

Figure 1.27 : Représentation d’un réseau trophique marin. Les oiseaux et mammifères marins se situent au sommet de la 
chaîne alimentaire ainsi que l’Homme par son action de pêche.    

 

1.2.6.2.1. Capacité de bioaccumulation 

Le premier critère permettant de retenir une espèce comme bioindicatrice de la contamination chimique est le 

fait qu’elle bioaccumule les contaminants, de telle sorte qu’elle intègre la contamination et qu’elle retienne dans 

le temps cette information « chimique » dans ses tissus. Idéalement, les concentrations environnementales et les 

mesures dans les tissus de l’espèce bioindicatrice doivent être liées par une relation simple de proportionnalité 

directe. Chez les mammifères et les oiseaux marins, une telle relation de proportionnalité est vérifiée pour les 

contaminants bioamplifiables comme le mercure ou les Polluants Organiques Persistants (POPs) rels que les 

PCB ou PBDE qui sont transférés le long des chaînes alimentaires et dont les concentrations augmentent à 

chaque niveau trophique. A ceux-ci s’ajoutent les contaminants qui se concentrent spécifiquement dans certains 

organes des vertébrés supérieurs. C’est le cas par exemple du cadmium dont l’organe de stockage principal est le 

rein. Ainsi, le cadmium est un indicateur de la consommation de proies particulières qui ont la capacité de 

concentrer ce métal à des niveaux élevés, comme les céphalopodes ou les amphipodes pélagiques du genre 

Themisto [BUS 98] , [LAH 15]  [RIT 97]. C’est également le cas du sélénium qui se concentre fortement dans le 

foie du fait de la coprécipitation de celui-ci avec le mercure pour former des granules de tiémanite [CUV 91]. 

Bien que les concentrations de ces contaminants mesurées dans les tissus des mammifères et des oiseaux 

marins soient sous l’influence de plusieurs processus biologiques et écologiques [ROS 00], un nombre croissant 

d’études ont montré dans les dernières décennies l’utilité de ces prédateurs pour révéler leur présence et leur 

persistance dans les écosystèmes marins [HOE 03]. Ainsi, même les environnements les plus reculés, longtemps 

estimés préservés de toutes pollutions, ont été reconnus comme fortement contaminés il y a plusieurs décennies 

suite à l’analyse de POPs comme les polychlorobiphényles (PCBs) et les pesticides organochlorés dans le lard du 

léopard de mer (Hydrurga leptonyx) ou dans les œufs de différentes espèces de manchots [RIS 76]. Au contraire 

des POPs et du mercure, les éléments traces subissant une bioréduction dans les réseaux trophiques comme le 

cobalt, le chrome ou le nickel sont quant à eux mal révélés par ces vertébrés même dans les situations où le 

milieu marin est largement contaminé par ceux-ci. C’est par exemple le cas en Nouvelle-Calédonie où quel que 

soit le tissu analysé chez le cachalot pygmée (Kogia breviceps) ou le globicéphale tropical (Globicephala 

macrorhynchus), les concentrations de ces trois éléments restent inférieures à 40 ppb [BUS 03] alors qu’elles 

peuvent atteindre des concentrations supérieures de plusieurs dizaines de ppm chez les bivalves de cette zone 

[HED 09]. De même, la contamination du milieu par les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques (HAPs) est 

théoriquement mal révélée par les prédateurs supérieurs car ils sont soumis aux processus de métabolisation qui 

les dégradent à chaque niveau trophique [BRO 90]. En ce sens, les mammifères et les oiseaux marins montrent 

une certaine limite quant à la bioindication de nombreux éléments traces et des HAPs. Soit les éléments traces 

métalliques ne sont pas ou peu transférés dans les réseaux trophiques, soit les HAPs sont métabolisés à chaque 

niveau trophique 
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Cependant, des travaux récents chez le plongeon imbrin (Gavia immer) aux Etats-Unis et chez les goélands 

marin (Larus marinus), brun (L. fuscus) et argenté (L. argentatus) de l’estuaire de la Seine ont montré des 

concentrations relativement importantes des HAPs légers mesurées dans le sang. Ces résultats indiquent que les 

oiseaux peuvent être soumis directement à ces contaminants, par la voie respiratoire notamment (projet GIP 

Seine-Aval Ecotones, données non publiées),  [PAR 16] et suggèrent également que les métabolites des HAPs 

doivent être examinés même chez ces espèces de haut niveau trophique. 

 

1.2.6.1.2. Une mobilité intrinsèque et une large distribution spatiale 

Comme second critère de choix d’un organisme pour le suivi de la contamination chimique environnementale, 

la sédentarité est souvent mise en avant pour faire le lien entre lieu de prélèvement et contamination. Les 

mammifères et les oiseaux marins sont intrinsèquement mobiles avec des zones de vie pouvant être fortement 

variables suivant la saison considérée. Ils sont, pour la plupart, des organismes migrateurs qui occupent au cours 

de l’année des régions différentes parfois éloignées de plusieurs milliers de kilomètres [HAR 12] pour le phoque 

annelé Pusa hispida ou [GON 07] pour le puffin cendré Calonectris diomedea). Leur utilisation comme 

bioindicateur pourrait ainsi être vue comme problématique, mais cette mobilité présente aussi certains avantages. 

En effet, en comparaison des espèces fixées ou sédentaires qui reflètent une zone d’exposition précise, les 

mammifères et les oiseaux marins migrateurs intègrent de fait les contaminants sur différentes zones : leur zone 

de reproduction et leur zone d’hivernage. Cette caractéristique nécessite néanmoins de pouvoir discriminer les 

contaminants accumulés dans chacune de ces zones. Ainsi, il est nécessaire d’entreprendre en parallèle des 

mesures des contaminants, des études d’écologie spatiale (via l’utilisation du biologging et d’enregistreurs 

miniaturisés embarqués) afin de suivre les déplacements et déterminer la distribution des organismes au cours de 

leur cycle biologique. Cela nécessite également de bien choisir le tissu échantillonné afin que celui-ci reflète 

l’exposition de l’organisme aux contaminants durant la période, et donc sur la zone souhaitée (voir ci-dessous 

pour plus de détails). 

Par ailleurs, les mammifères et oiseaux marins occupent toutes les différentes régions du globe des pôles aux 

tropiques. Les espaces marins sont partagés  à la fois entre les espèces – avec certaines comme le manchot adélie 

(Pygoscelis adeliae), le mergule nain (Alle alle) ou le phoque de Weddell (Leptonychotes weddellii) présents 

exclusivement aux pôles alors que d’autres comme la frégate superbe (Fregata magnificens) ou la sterne 

fuligineuse (Onychoprion fuscatus) sont cantonnées aux régions tropicales – mais aussi au sein même des 

espèces. Par exemple différentes populations de mammifères marins tels que les phoques veaux marins (Phoca 

vitulina) ou les orques (Orcinus orca) se répartissent tout autour de l’hémisphère nord, depuis les côtes 

canadiennes, européennes ou russes. Ainsi l’étude de différentes espèces ou de plusieurs populations d’espèces 

ciblées réparties sur différentes régions du globe au cours des périodes de reproduction et/ou d’hivernage permet 

d’obtenir des informations sur la contamination du milieu à très large échelle spatiale [BRA 05] utilisant les 

oiseaux marins à l’échelle de l’Arctique Canadien, [SAV 13] , [ SAV 14] , [SAV 15] étudiant le grand cachalot 

Physeter macrocephalus à l’échelle de l’Océan Mondial). Combinées à un suivi dans le temps, de telles 

approches spatiales permettent par ailleurs d’appréhender l’influence de processus globaux tels que le 

réchauffement climatique sur la contamination des écosystèmes marins [DIE 09] , [RIG10]. 

 

1.2.6.1.3. Des écologies trophiques contrastées 

Les différentes espèces de mammifères et d’oiseaux marins s’alimentent sur une large gamme d’habitats, 

depuis les zones littorales jusqu’au milieu océanique (e.g. benthique, pélagique, épontique), et ce sur l’ensemble 

du globe. Ces caractéristiques permettent l’utilisation de niches écologiques contrastées ainsi que le partage des 

ressources entre espèces, limitant ainsi la compétition interspécifique lorsque ces prédateurs se retrouvent au sein 

d’un même site. C’est par exemple le cas des dauphins ou des marsouins qui s’alimentent en surface en 

opposition des grands plongeurs comme les baleines à bec et les cachalots qui plongent à de grandes profondeurs 

pour capturer leurs proies. Ainsi, l’étude de groupes d’espèces d’une même région mais présentant des écologies 

alimentaires contrastées permet de refléter la contamination de différents habitats et donc d’obtenir une 

information de la contamination d’un écosystème dans son ensemble [OCH 02] , [CAR 14]. Dans ces exemples, 

les prédateurs capturant leurs proies en profondeur se révèlent nettement plus exposés au mercure que les 

prédateurs de surface car les habitats mésopélagiques offrent des conditions favorables à la méthylation du 
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mercure qui se bioaccumule à des niveaux largement supérieurs de ceux des organismes épipélagiques [MON 

96] , [CHO 12]. Dans le cadre de la DCSMM, il apparaît donc important de développer l’échantillonnage de tels 

prédateurs pour le suivi écosystémique des contaminants, pour, par exemple, obtenir de nouvelles informations 

sur la contamination des réseaux trophiques mésopélagiques. 

Ces études multi-spécifiques nécessitent cependant d’une part une bonne connaissance de l’écologie des 

espèces afin d’identifier les habitats utilisés par les individus échantillonnés. Cela est possible par l’utilisation de 

traceurs chimiques comme les isotopes stables du carbone par exemple, ou par l’utilisation du biologging et de 

capteurs miniaturisés comme des GPS ou des enregistreurs de pression (TDR) permettant de déterminer les 

zones d’alimentation des individus et leur profondeur dans la colonne d’eau. D’autre part, des espèces qui 

occupent différents habitats ont également souvent des régimes alimentaires différents, constitués de proies aux 

positions trophiques variables, modifiant alors l’exposition de chaque espèce prédatrice aux contaminants. Une 

utilisation des espèces de mammifères et d’oiseaux marins comme bioindicateurs de la contamination d’un 

écosystème implique donc également une bonne connaissance de leur écologie alimentaire qui permettra de 

prendre en compte cette variabilité de leur position trophique et d’interpréter les variations interspécifiques 

mesurées. Il est pour cela nécessaire d’entreprendre en parallèle des mesures des contaminants, des études 

d’écologie trophique, au travers par exemple de traceurs chimiques comme les acides gras ou les isotopes stables 

de l’azote. Une telle approche conduite avec les isotopes stables sur les populations de goéland marin (Larus 

marinus), de goéland brun (L. fuscus) et de goéland argenté (L. argentatus) de l’estuaire de la Seine a révélé que 

les concentrations contrastées de certains contaminants sont dues à la zone d’alimentation. Ainsi, le goéland 

marin qui se nourrit en mer présente des concentrations plus élevées en mercure que les autres espèces. Les 

goélands argentés, qui ont une alimentation urbaine, ont quant à eux des concentrations plus fortes de plomb et 

de HAPs, et ils présentent des dommages (peroxydation lipidique) plus importants (projet GIP Seine-Aval 

Ecotones, données non publiées). 

 

1.2.6.1.4.  Quels tissus privilégier ? 

Durant la période de reproduction qui les obligent à venir régulièrement à terre pour couver ou mettre bas, les 

oiseaux ainsi que certains mammifères marins (pinnipèdes) présentent l’avantage d’être relativement faciles à 

observer, à capturer et donc à échantillonner, tout du moins en comparaison de la très grande majorité des 

organismes marins planctoniques ou nectoniques dont le suivi requiert des campagnes en mer souvent 

logistiquement compliquées et coûteuses. En particulier, les oiseaux marins passent chaque année plusieurs 

semaines à plusieurs mois au sein de colonies pouvant regrouper des centaines de milliers d’individus pour la 

reproduction. C’est également le cas, dans une moindre mesure, de certains mammifères marins comme les 

morses (Odobenus rosmarus), les phoques, les otaries à fourrures ou encore les éléphants de mer (Mirounga sp.). 

Pendant cette période, il devient donc possible de suivre les individus et de les capturer afin de prélever des 

tissus qui permettront d’évaluer leur niveau de contamination. C’est également au cours de cette période que sont 

posés sur les individus des enregistreurs miniaturisés permettant de suivre par exemple leurs mouvements et leur 

comportement en mer. Les oiseaux marins présentent également la caractéristique d’être fidèles à leur site de 

reproduction, ce qui permet la capture et la recapture des mêmes individus au cours du temps, et donc un suivi à 

long terme de l’exposition aux contaminants d’individus ciblés et connus, pour lesquels d’autres informations 

biologiques peuvent être mesurées et enregistrées. Quoiqu’il en soit, et comme mentionné précédemment, le 

choix du tissu pour les analyses de contaminants est fondamental pour interpréter le niveau de la contamination 

chimique environnementale. 

 

 1.2.6.1.5. Utilisation de prélèvements létaux 

Historiquement, les tissus internes ont été privilégiés pour la mesure des contaminants chimiques étant donné 

qu’ils présentent des concentrations particulièrement élevées dans les organes de stockage. Ainsi, les tissus et 

organes suivant ont été analysés : le foie pour les POPs, le cadmium, le cuivre, le fer, le mercure et le plomb ; les 

reins pour le cadmium et le mercure ; le tissu adipeux pour les POPs ; les os pour le plomb. Si anciennement des 

animaux ont été abattus pour la mesure des contaminants chimiques dans leurs tissus, de telles pratiques sont 

depuis longtemps proscrites ou sujettes à une réglementation éthique drastique vu le statut d’espèces protégées 

de la très large majorité d’entre elles et la législation en vigueur aujourd’hui. De ce fait, l’utilisation des tissus 
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internes est largement restreinte à des animaux trouvés morts, échoués ou victimes d’accidents (collision avec les 

infrastructures humaines telles que les phares, les bateaux, les éoliennes, victimes de marées noires…) ou sur des 

animaux capturés involontairement lors des opérations de pêche (e.g., palangriers pour les oiseaux, chaluts 

pélagiques ou sennes pour les mammifères marins). Il existe également des opérations de captures pour la 

consommation des populations humaines locales dans un nombre limité de pays comme le Groenland, le Canada, 

les Iles Féroé, l’Islande, l’Alaska, la Russie et quelques localités au travers le monde où la chasse traditionnelle 

reste un moyen de subsistance. Une collaboration étroite entre chasseurs et scientifiques permet alors d’obtenir 

des échantillons de tissus de ces organismes chassés sans impact supplémentaire. Citons enfin la « chasse à la 

baleine » réalisée par la Norvège et le Japon sous le prétexte d’études scientifiques. 

Dans le cas des captures accidentelles ou volontaires, les animaux sont réputés en bonne santé et représentatifs 

de la population. Dans un certain nombre de cas, il convient néanmoins de pondérer cette affirmation. Chez les 

mammifères marins sociaux comme les delphinidés, les captures accidentelles dans les chaluts pélagiques 

frappent plus particulièrement un segment précis de la population, les individus immatures, peu expérimentés 

alors que les adultes plus agès se montrent plus prudents grâce à leur expérience et ils sont ainsi plus enclins à 

éviter la capture dans les engins de pêche [NOR 99]. A l’inverse, chez les oiseaux marins, ce sont les adultes, 

mais aussi les mâles, qui sont les plus touchés par les captures accidentelles, certainement en raison de la 

ségrégation spatiale qu’il existe entre classes d’âge et entre sexes, entrainant des interactions plus fréquentes des 

adultes mâles avec les bateaux de pêche [GIA 17]. 

Dans le cas des animaux échoués, une analyse de la condition corporelle est un préalable à l’utilisation des 

tissus internes. En effet, si bon nombre des animaux trouvés échoués ont été victimes d’une interaction létale 

avec les activités humaines (pêche, collision, prospection pétrolière, manœuvres militaires…), certains individus 

sont morts d’autres causes (maladies, parasitoses, malnutrition, épuisement, marée noire…) qui peuvent avoir 

une incidence forte sur la concentration des contaminants dans les tissus de stockage voire sur leur composition. 

Cela est dû aux processus de remobilisation des contaminants chimiques des tissus de réserve (gras, muscles, 

foie) lors de la période de jeûne précédant la mort pendant laquelle les animaux, trop faibles ou malades, cessent 

de s’alimenter. L’analyse des causes de la mort (e.g., marques de capture, autopsie) et de la condition corporelle, 

permet de discriminer les individus représentatifs de la population en bonne santé des individus dénutris dont les 

concentrations en contaminants chimiques sont à considérer avec recul. Par exemple chez les mammifères 

marins, [DEH 05] ont montré chez les phoques annelés (Pusa hispida) que les individus atteints de maladies et 

de parasitoses présentaient systématiquement une proportion de méthylmercure dans le foie supérieure à celles 

des individus sains. Ainsi, la détermination des seuils au-delà desquels des dysfonctionnements ou des 

pathologies apparaissent reste aujourd’hui un verrou à lever pour les mammifères et les oiseaux marins, 

notamment parce qu’il est difficile, voire impossible de réaliser les expérimentations nécessaires pour les 

déterminer. Des approches statistiques  et épidémiologiques sont entreprises même si elles présentent certaines 

limites, notamment pour prendre en compte les effets conjugués ou antagonistes des différents toxiques ou 

facteurs confondants. Quoiqu’il en soit, sur les côtes françaises et européennes, les niveaux de PCBs excèdent 

fréquemment le seuil déterminé par [KAN 00]  (i.e. 17 µg de PCB par gramme de lipides dans le foie) au-delà 

duquel des effets sur la reproduction sont observés chez les mammifères aquatiques [PIE 08]. En effet, ce seuil 

est dépassé pour 47% des marsouins communs (Phocoena phocoena) et 40% des dauphins communs (Delphinus 

delphis) de l’étude (figure 2.28), en particulier pour 74% des marsouins du sud de la Mer du Nord et 50% des 

dauphins communs des eaux côtières françaises. Cette étude de l’impact des POPs sur ces petits cétacés a 

également permis de faire le lien entre contamination et pathologies, avec des concentrations de POPs 

systématiquement plus élevées pour les marsouins morts de maladie ou de parasitoses que ceux morts d’autres 

causes [PIE 08]. Des pathologies associées aux fortes concentrations de POPs apparaissent en raison de l’effet 

immunotoxique des POPs chez les mammifères marins qui augmentent les risques d’infection [HAL 06]. Dès 

lors, un suivi des paramètres immunitaires en relation avec les concentrations de POPs permet d’évaluer le risque 

pour ces populations de prédateurs supérieurs.  

 

Figure 1.28 : Localisation des échantillonnages pour (a) le marsouin commun (Phocoena phocoena) et (b) le 
dauphin commun (Delphinus delphis). Les cercles rouges indiquent l’emplacement des animaux échoués et les 
triangles jaunes les femelles échantillonnées pour l’analyse des POPs dans le lard [PIE 08]. 

 

Chez les oiseaux, [FOR 15] ont montré une augmentation d’un facteur 2 des concentrations de mercure dans le 
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foie, les reins, les muscles et le sang des pingouins torda (Alca torda) échoués sur les côtes françaises en 

comparaison d’individus sains capturés accidentellement. Malgré ces biais, l’analyse de tissus provenant de 

cadavres est essentielle pour établir le lien avec les prélèvements non létaux (cf. paragraphe suivant) en amont 

des programmes d’échantillonnage visant à suivre l’état de la contamination, pour valider la représentativité de 

ces tissus par rapport aux organes internes. 

Par ailleurs, une des limites majeures de l’utilisation des tissus internes est la connaissance de l’âge des 

individus. En effet, les contaminants métalliques bioaccumulables comme le mercure ou le cadmium montrent 

une augmentation continue avec l’âge dans le foie et les reins des mammifères et des oiseaux marins. Des 

travaux concernant le mercure chez le dauphin bleu et blanc (Stenella coeruleolba) sur la base de la taille et non 

de l’âge des dauphins avaient conclu à la plus forte contamination des individus provenant de Méditerranée que 

ceux du Golfe de Gascogne [AND 91] alors qu’en tenant compte de l’âge, [LAH 06] ont montré qu’il n’y a pas 

de différence entre ces deux populations. Il en est de même des POPs dans le lard et la graisse. L’âge des 

individus peut être déterminé relativement facilement chez les odontocètes et les pinnipèdes, mammifères marins 

à dents, par la lecture des marques annuelles de dépôt de dentine dans les dents (odontochronologie). La 

détermination de l’âge s’avère beaucoup plus compliquée chez les mysticètes et les oiseaux marins. En effet, une 

telle lecture dans les tissus osseux (squelettochronologie) en l’absence de dents n’est pas possible du fait de la 

destruction des marques de croissance par des remaniements tissulaires fréquents [CAS 92]. On notera 

également que le statut reproducteur des femelles influence les niveaux de concentrations des POPs dans leurs 

tissus internes étant donné qu’ils sont remobilisés de manière importante lors de la gestation et de l’allaitement 

du petit [ADD 87] , [DES 12]. Pour les contaminants transférés par la gestation et l’allaitement, il convient donc 

de privilégier l’utilisation des individus mâles dans les programmes de suivi. 

 

1.2.6.1.6 Utilisation de prélèvements non létaux 

L’utilisation de prélèvements non létaux sur des animaux sauvages se développe de plus en plus pour répondre 

aux exigences scientifiques d’obtenir des informations robustes sur les populations saines tout en respectant la 

règlementation éthique. Ces prélèvements non létaux sur des espèces protégées permettent en outre le suivi 

temporel de la contamination à l’échelle individuelle et de montrer les effets démographiques (impact sur la 

reproduction et la survie) dans la mesure où les mêmes individus peuvent être échantillonnés successivement sur 

le long terme. L’utilisation de tels prélèvements constitue donc un enjeu majeur pour la mise en place de suivis 

de long terme et pour l’établissement de valeur seuils nécessaires pour faire évoluer la réglementation dans 

l’avenir. 

Comme nous l’avons précisé précédemment, chez les mammifères marins, les possibilités de capture-relâché 

se limitent essentiellement aux pinnipèdes : phoques, éléphants de mer, otaries à fourrure, lions de mer, et 

morses, ainsi qu’aux ours polaires (Ursus maritimus). Dès lors, il est possible de réaliser une prise de sang et de 

collecter des poils pour l’analyse des contaminants sur ces espèces. Chez les cétacés, la capture-relâché n’étant 

pas réaliste, les prélèvements non létaux consistent en la réalisation de biopsies par le tir d’une flèche munie d’un 

emporte-pièce de petite taille. Les biopsies permettent l’obtention d’un échantillon de peau et du lard sous-

jacent. Cette technique à l’origine mise au point pour les études de génétique s’est progressivement étendue aux 

études d’écologie trophique et comportementale. Celles-ci ne nécessitent en effet que de très petites quantités de 

tissu pour l’analyse des traceurs chimiques tels que les isotopes stables du carbone et de l’azote dans la peau 

[NEW 10] ou le profil des acides gras dans le lard [IVE 04]. En ce qui concerne les contaminants, il est 

également possible de les analyser dans la peau (éléments traces métalliques) et le lard (POPs). Cette approche 

se heurte cependant à deux limites : une limite analytique car la taille des biopsies chez les petites espèces (e.g., 

les Delphinidés) limite le nombre d’éléments traces et de composés organiques quantifiables de manière fiable ; 

et une limite méthodologique qui concerne le lien entre la mesure des métaux dans la peau et la correspondance 

avec les tissus de stockage des métaux (foie et reins). Ainsi, parmi 14 éléments traces métalliques analysés chez 

trois espèces de dauphins : le grand dauphin (Tursiops truncatus), le dauphin commun (Delphinus delphis) et le 

dauphin bleu et banc (Stenella coeruleolba) et une espèce de marsouin, le marsouin commun (Phocoena 

phocoena) des côtes françaises par [AUB 13]), seuls six étaient au-dessus de la limite de détection et ont donc pu 

être quantifiées avec précision, et seul le mercure a montré un lien entre la concentration dans la peau et dans le 

lard avec celles des tissus internes. 

Durant la période de reproduction des oiseaux marins, au cours de laquelle ces organismes se retrouvent à terre 
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pour élever leur(s) progéniture(s), il est de la même manière possible de collecter des échantillons de plumes et 

de sang sur des individus adultes ou sur les poussins. Comme pour les mammifères marins, le sang, après 

centrifugation, permet pour un même échantillon une analyse des éléments traces qui sont principalement 

associés aux cellules sanguines et une analyse des POPs qui sont majoritairement liés à la fraction plasmatique. 

Ces analyses sanguines renseignent sur l’exposition récente de l’individu dans le cas des contaminants stockés de 

manière dynamique dans les tissus de stockage. Les plumes, tout comme les poils, apportent quant à elles une 

information temporelle différente. En effet, la synthèse des plumes lors des séquences de mue représente chez les 

oiseaux marins une voie majeure d’excrétion de certains contaminants qui sont remobilisés depuis les tissus de 

stockage au moment de la mue, comme le mercure. Ainsi, au moment d’une séquence de mue, environ 80% du 

mercure contenu dans les tissus internes est excrété dans les plumes [BRA 87] , [HON 86] , [AGU 05]. Une fois 

les plumes synthétisées, les concentrations d’éléments trace qu’elles contiennent ne varient plus. Il est donc 

clairement établi que les concentrations de mercure mesurées dans des plumes reflètent le mercure accumulé par 

l’oiseau au cours d’une période qui s’étend de la séquence de mue produisant ces plumes à la séquence de mue 

précédente. Ainsi, la collecte et l’analyse de plumes spécifiques d’individus dont les périodes de mue sont 

connues permet d’obtenir des informations sur la contamination intégrée des individus au cours de différentes 

périodes de plusieurs mois. Par exemple, les alcidés (guillemots de Troïl Uria aalge, mergules nains Alle alle, 

pingouins torda Alca torda…) présentent pour la plupart deux séquences de mue par an. A la fin de la saison de 

reproduction et au début de la période d’hivernage, une première mue complète du plumage a lieu permettant 

l’apparition du plumage hivernal ainsi que la disparition des ornementations nuptiales. A la fin de cette période 

d’hivernage, une seconde mue partielle se produit, au cours de laquelle seules certaines plumes de couverture 

sont remplacées pour produire le plumage nuptial [NET 85] , [GAS 98]. L’analyse de contaminants sur des 

plumes synthétisées au cours de ces deux séquences de mue permet donc de discriminer l’exposition des 

individus sur leur site de reproduction de celle des sites d’hivernage [FOR 14]. Chez les poussins, les plumes, 

qui sont synthétisées en continu tout le long de leur période d’élevage, permettent d’obtenir une information 

intégrée de leur contamination sur l’ensemble de cette période d’élevage et donc de la contamination 

environnementale à proximité de la colonie, là où leurs parents leur capturent des proies. Ainsi, l’utilisation des 

plumes des poussins s’avère tout à fait pertinente dans le cadre de la mise en place de la surveillance de la 

contamination chimique du milieu car la résolution spatiale de l’information apportée est clairement maitrisée. 

Pour les POPs, une étude récente suggère également que ceux qui sont accumulés par les oiseaux marins sont 

excrétés de manière non sélective par la production d’huile uropygienne [SOL 16]. Ces POPs pourraient ensuite 

se retrouver dans les plumes lors de leur nettoyage par les oiseaux et leur imprégnation d’huile uropygienne, ce 

qui est confirmé par des profils similaires obtenus pour les PCBs et les pesticides organochlorés dans le foie, les 

sécrétions uropygiennes et les plumes [SOL 16]. Cette étude suggère donc que l’huile uropygienne, mais aussi 

les plumes, sont des tissus utilisables dans l’indication de l’exposition aux POPs des oiseaux marins dans leur 

environnement [DAU 05]. 

Enfin, chez les oiseaux marins, les œufs constituent également une voie d’excrétion des contaminants 

accumulés par les femelles avant le développement des œufs [AGU 05]. Ces contaminants se retrouveront 

principalement soit dans l’albumen riche en protéines (cas des éléments traces ; [BRA 12], soit dans le jaune 

riche en lipides (cas des POPs ; [BAR 96] , [VER 06], une très faible partie étant également déposée dans la 

coquille et la membrane coquillière [PET 17]. La récolte et l’analyse d’œufs permet ainsi l’acquisition non-létale 

d’informations sur la contamination de l’environnement à laquelle les femelles sont exposées. C'est ainsi, par 

exemple, qu’ont été mis en évidence dans l’Arctique Canadien des changements d’exposition au cours des 

dernières décennies des oiseaux marins à la contamination de leur environnement par les POPs ou par le mercure 

[BRA 01] , [BRA  15] , [ BRA 16]. 

L’utilisation des prélèvements non létaux montre donc aujourd’hui toute sa puissance pour l’utilisation des 

prédateurs marins supérieurs comme bioindicateurs de la contamination environnementale, dès lors que les 

quantités de tissus obtenues sont suffisantes pour les mesures de contaminants envisagés. Dans le cas des petites 

espèces, des choix précis doivent être faits en termes de composés et/ou d’éléments au regard de la quantité de 

matériel disponible. Prenons par exemple le cas des oiseaux marins de Guyane Française pour illustrer cet 

aspect. 

3) L’exemple des oiseaux marins de Guyane Française utilisés comme bioindicateurs de la contamination 

chimique de l’environnement 

En Guyane Française, l’île du Grand Connétable (figure 2.29) est une réserve naturelle nationale qui abrite six 
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espèces d’oiseaux marins : la frégate superbe Fregata superba, la mouette atricille Leucophaeus atricilla, le 

noddi brun Anous stolidus ainsi les sternes Royales Thalasseus maximus, de Cayenne Thalasseus sandvicensis, 

et fuligineuses Onychoprion fuscatus. Au total, entre 3000 et 5000 couples d’oiseaux marins s’y reproduisent 

chaque année. Le Grand Connétable constitue ainsi un site exceptionnel pour la conservation de ces espèces. 

Malgré tout, peu de choses sont connues tant sur l’écologie trophique que sur les niveaux des polluants chez ces 

prédateurs, alors que, dans le même temps, la contamination par le mercure constitue un problème majeur en 

Guyane. 

 

Figure 1.29 : Carte de la Guyane Française. L’île du Grand Connétable est la plus grand des îles du Connétable, 
à environ 40Km à l’est de Cayenne et 18km au nord de l’estuaire de l’Approuague. 

 

Dans ce contexte, la communauté d’oiseaux marins du Grand Connétable a été utilisée pour évaluer le degré 

de contamination des écosystèmes marins côtiers et pélagiques de Guyane, avec une attention toute particulière 

pour le mercure du fait de son utilisation à terre par les orpailleurs. Ainsi, les laboratoires LIENSs (Littoral 

Environnement et Sociétés) et CEBC (Centre d’Etudes Biologiques de Chizé) de l’Université de La Rochelle et 

du CNRS, en association avec le laboratoire de Toxicologie et le laboratoire d’Ecologie Comportementale et 

d’Ecophysiologie de l’Université d’Anvers, ont mesuré les polluants dans le sang de poussins et d’adultes de ces 

six espèces [SEB 16] , [SEB 17]. Le sang des oiseaux a été choisi pour refléter les conditions « locales » pendant 

la saison de reproduction alors que les plumes auraient été confondantes puisqu’elles intègrent les polluants sur 

une durée plus longue qui comprend les zones d’alimentation éloignées de la Guyane hors de la période de 

reproduction. Le sang prélevé chez les oiseaux a été immédiatement centrifugé pour séparer les cellules 

sanguines où les éléments traces ont été dosés et le plasma où les polluants organiques persistants (POPs) ont été 

analysés. Pour faire le lien entre les zones d’alimentation et la position trophique des oiseaux avec les polluants, 

les isotopes stables du carbone et de l’azote ont été analysés en parallèle dans les cellules sanguines. 

Les résultats de cette étude montrent que les POPs recherchés : pesticides organochlorés, PCBs et PBDEs 

(polybromodiphényléthers), présentent des concentrations faibles comparées à celles mesurées chez des oiseaux 

marins des zones industrialisées ou des hautes latitudes. Ainsi, les PBDEs restaient sous la limite de 

quantification, que ce soit chez les poussins ou chez les adultes. Pour les POPs, les poussins présentaient des 

concentrations inférieures à celles des adultes à l’exception des HCHs (hexachlorocyclohexanes). Enfin, le p,p’-

DDE (dichlorodiphényldichloroéthylène) est le composé le plus abondant dans le plasma des sternes de Cayenne 

avec des concentrations variant de 160 à 5100 pg.g−1 de poids frais (pf), alors que les PCBs constituent la classe 

de composés la plus abondante chez les frégate superbe avec des concentrations allant de 330 à 2700 pg.g−1 pf. 

Ces différences sont à mettre en relation avec l’alimentation pélagique des sternes alors que les frégates 

consomment beaucoup de poissons benthiques, prises accessoires sans intérêt commercial rejetées par la 

pêcherie de crevettes guyanaise. Globalement, les mesures des POPs révèlent d’une part un faible niveau de 

pollution des eaux de la Guyane française par ces composés organiques, qu’ils soient d’origine industrielle 

comme les PCBs ou les PBDEs ou d’origine agricole comme les pesticides organochlorés. Ces résultats sont 

cohérents avec ceux obtenus pour les POPs dans le sang des tortues luth de Guyane [GUI 10]. 

En ce qui concerne les éléments traces métalliques, les concentrations d’argent, de cadmium, de nickel et de 

vanadium restaient inférieures aux limites de quantification dans le sang des oiseaux de Guyane, que cela soit 

chez les adultes ou chez les poussins. Pour les éléments essentiels, les concentrations d’arsenic, de cuivre, de fer, 

de manganèse et de zinc sont du même ordre de grandeur entre les espèces, et comparables à celles d’autres 

oiseaux marins ailleurs dans le monde. Les valeurs d’arsenic sont comprises entre 1 et 6 µg.g-1 de poids sec (ps) 

chez les poussins et entre 2 et 21 µg.g-1 ps chez les adultes. Celles de cuivre sont comprises entre 0.5 et 2 µg.g-1 

ps, celles du fer entre 2000 et 2600 µg.g-1 ps, celles du manganèse entre 0,1 et 0,4 µg.g-1 ps et celles du zinc 

entre 17 et 27 µg.g-1 ps quel que soit le stade de vie. Malgré son caractère non essentiel, le plomb présente lui 

aussi des concentrations faibles et similaires entre poussins et adultes (entre 0.01 et 0.20 µg.g-1 ps). Comme pour 

les POPs, ces résultats montrent que les eaux guyanaises présentent un niveau de contamination faible pour ces 

éléments traces. 

Au contraire de cette faible variabilité, le mercure montre 1) des concentrations élevées chez les oiseaux 

marins de Guyane et 2) des concentrations plus faibles chez les poussins que chez les adultes. Ainsi les plus 
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fortes concentrations se rencontrent chez les adultes des frégates superbes avec de 3,8 à 7,8 µg.g-1 ps et les plus 

faibles chez les sternes fuligineuses avec de 0,6 à 1,1 µg.g-1 ps (figure 2.30). Les différences de concentrations 

du mercure entre les espèces s’expliquent largement par l’écologie trophique des oiseaux. En effet, les 

corrélations entre mercure et le δ15N (figure 2.31) et entre le mercure et le δ13C indiquent que les oiseaux ayant la 

position trophique la plus élevée sont plus exposés au mercure (les frégates) et que ceux qui s’alimentent en zone 

océanique sont les moins exposés (sternes fuligineuses et noddis bruns). L’exposition forte des oiseaux 

exploitant les habitats côtiers est liée aux apports terrigènes, notamment en raison des rejets de mercure dus à 

l’orpaillage. Cette étude montre ainsi l’intérêt d’utiliser les prédateurs supérieurs tels que les oiseaux pour 

déterminer la contamination du milieu marin. 

 

Figure 1.30 : Relation entre les concentrations de Hg (µg.g-1 ps) et le δ15N (‰) chez les poussins et les adultes 
des 6 espèces d’oiseaux marins de la Réserve du Grand Connétable (d’après Sebastiano et al. 2017). 

 

 

1.2.6.3 Conclusion 

Les mammifères et les oiseaux marins présentent un intérêt majeur pour le suivi de la contamination du 

milieu dans lequel ils évoluent, et notamment des eaux maritimes françaises. Alors que peu d’études ont été 

réalisées sur le territoire métropolitain en ce sens, l’exemple de la Guyane apporté ici, mais aussi les différents 

travaux réalisés dans d’autres territoires français d’outre-mer comme les îles éparses [CAT 08] , [JAQ 08] , [KOJ 

07], les Terres Australes et Antarctiques Françaises [BLE 13] , [CAR 13] , [CAR 14] , [ CAR 16] , [FON 15] , 

[FRO 16] ou la Nouvelle-Calédonie [BUS 03] , [GAR 16], tant sur les oiseaux que les mammifères marins, 

montrent tout l’intérêt d’utiliser les prédateurs supérieurs pour obtenir des informations sur la contamination 

chimique de la ZEE française. Pour cela, il convient néanmoins de bien connaître l’écologie des espèces et de 

maîtriser parfaitement les paramètres essentiels pour l’interprétation des mesures (e.g., l’âge des mammifères ou 

encore l’écologie trophique des prédateurs). La demande européenne dans le cadre de la DCSMM de l’atteinte 

du bon état écologique des eaux à l’horizon 2020 constitue une opportunité indéniable pour renforcer l’utilisation 

des prédateurs pour le suivi des contaminants des eaux marines françaises. Si les réseaux d’échouage constituent 

à ce jour une force (RNE pour les mammifères et RESOM pour les oiseaux), une difficulté liée à l’utilisation 

d’animaux échoués est l’absence de stratégie d’échantillonnage préalable qui limite la puissance de l’analyse 

statistique et des comparaisons spatiales, mais également la nécessité d’identifier l’origine des animaux 

(résidents, migrants). En ce qui concerne les oiseaux marins, des prélèvements non létaux (sang ou plumes) sur 

les individus nicheurs (soit dans les colonies situées le long des côtes françaises, soit dans des colonies hors 

territoire métropolitain mais sur des oiseaux hivernants dans les eaux françaises) et choisis pour leurs écologies 

trophiques différentes (alimentation benthique ou pélagique, côtière ou hauturière, prédateurs piscivores ou 

omnivores, etc.) permettraient d’éclairer de manière complémentaire le degré de contamination des différents 

compartiments du milieu marin exploité par ces prédateurs. Un effort en ce sens est donc fortement souhaitable à 

l’échelle nationale tel que d’autres pays l’ont déjà réalisé (AMAP pour l’Arctique, le Minnesota Loon 

Monitoring Program pour les grands lacs). La DCSMM représente aujourd’hui un levier pour entreprendre non 

seulement une démarche nationale pour développer l’utilisation des prédateurs supérieurs pour le suivi de la 

contamination des eaux françaises mais également pour lancer une démarche concertée entre pays européens. 

Une telle démarche offrirait la possibilité d’harmoniser les approches méthodologiques et scientifiques à 

l’échelle européenne et assurerait à la fois une meilleure gestion du risque chimique et un diagnostic permettant 

la prise de mesure de conservation pour les mammifères et oiseaux marins les plus à risque. 

1.3 Conclusion et perspectives  

L’étude des effets écotoxicologiques dans le milieu aquatique repose très largement sur une connaissance 

de la physiologie, de la phylogénie, du génome et du cycle de vie des organismes modèles. Les chercheurs se 

sont ainsi particulièrement attachés au développement de connaissances sur les mécanismes d’effets des 

contaminants chimiques à partir des espèces modèles étudiées sur le terrain et en laboratoire.  
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Ce chapitre illustre les liens entre  les connaissances sur la réponse des organismes aux contaminants  

chimiques et la biosurveillance de l’environnement, au travers d’espèces modèles étudiées de manière 

complémentaire dans leur habitat naturel et en laboratoire. Ces espèces modèles sont sélectionnées pour leur 

niche écologique, leur représentativité écologique, qui favorise des études locales, régionales ou à large échelles, 

leur position dans la chaîne trophique, leur capacité métabolique d’adaptation au stress chimique. Leur sélection 

répond également dans certain cas à leur valeur économique, et enfin à des critères plus opérationnels comme 

une large distribution, une collecte facile et une facilité de maintien en aquarium. Le choix des espèces d’étude 

est d’autant plus important que c’est à partir de l’individu que le défi du changement d’échelle des effets 

biologiques, depuis le niveau moléculaire à celui des populations des communautés peut être abordé.  

Les travaux menés depuis une trentaine d’années ont ainsi évolué de l’étude de mécanismes perturbés très 

ciblés sur une enzyme, une protéine ou l'ADN pour ensuite intégrer les effets physiologiques et plus récemment, 

grâce au développement des techniques, les effets génomiques observables au cours du cycle de vie des 

organismes. Cette intégration est poussée aujourd’hui jusqu’à l’expérimentation de l’histoire de vie de plusieurs 

générations d’organismes parents pour expliquer les capacités de résilience et d’adaptation des descendants en 

milieu contaminé.  

Les attentes sociétales vis à vis de la réglementation et de l’évaluation du risque chimique sont fortes. 

L’écotoxicologie est probablement une des disciplines scientifiques pour laquelle la pression sociétale s’exerce 

de manière la plus directe, du fait de la nécessité réglementaire de prédire et gérer les risques toxiques liés aux 

substances chimique.  

Les travaux décrits ici en milieu aquatique illustrent les démarches mises en œuvre, en eaux douce et 

marine pour développer des méthodologies de biosurveillance et d’évaluation du risque toxique, adaptés aux 

enjeux, à des échelles locales, nationales internationales. Ces démarches sont de plus soucieuses des 

informations qu’elles apportent sur les causes des perturbations mesurées autant que sur les conséquences sur les 

populations dans les milieux étudiés.   . Le transfert méthodologique des outils comme les biomarqueurs ou les 

bioessais pour la surveillance du milieu marin en zone côtière est plus avancé qu’en eau douce. Aujourd’hui des 

outils existent mais seuls les plus pertinents répondant aux critères de standardisation pour la biosurveillance 

(méthodes communes, assurance qualité et seuils d’interprétation) peuvent être recommandés dans des 

programmes pérennes. Les progrès futurs pour la gestion des milieux devraient passer par une meilleure 

intégration des méthodologies d’évaluation du risque chimique (prédiction) et de surveillance (diagnostic) 

développées en  milieu aquatique naturel, pour les eaux douces et les eaux marines. Le maintien de réseaux et 

d’observatoires de surveillance de la qualité des milieux sur le long terme, associant des approches chimiques et 

biologiques est un enjeu majeur pour améliorer notre compréhension du rôle de la contamination chimique 

toxique sur le fonctionnement et la biodiversité des milieux et proposer des mesures de gestion adaptées. 
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Glossaire 

Bio-logging ou biologging : Technique consistant à recueillir des donénes grâce aux animaux équipés de capteurs 

 Fitness : Etat physiologoqiue  d’un organisme apparaissant physiquement en bonne forme 

Hétérosis : L'effet d'hétérosis désigne l’accroissement particulièrement de la performance des individus hybrides  
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