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Résumé 

Les sédiments agissent comme de véritable puits pour certains polluants organiques 

persistants et métaux représentant ainsi une source de contamination secondaire pour les milieux 

aquatiques. Dans ce contexte, un test embryo-larvaire utilisant le Medaka japonais (Oryzias latipes) a 

été développé afin d’évaluer la toxicité des polluants fixés aux particules sédimentaires. Le bioessai 

consiste à maintenir les embryons de Medaka en contact direct avec le sédiment durant tout leur 

développement embryonnaire puis à évaluer les effets létaux et sublétaux induits au niveau 

phénotypique et moléculaire chez les embryons et larves exposés. Tout d’abord, le bioessai a été 

utilisé en vue de caractériser la toxicité et les modes d’action de substances organiques et 

métalliques pures. Le pyrène et son dérivé, le méthylpyrène, se sont avérés fortement tératogènes 

avec un spectre de malformations rappelant le syndrome de la maladie du sac bleu. L’étude du profil 

d’expression génique a révélé la perturbation de certains processus cellulaires notamment la voie 

AhR, le métabolisme mitochondrial et la voie de signalétique et de métabolisation des rétinoïdes. Le 

cuivre et le cadmium ont induit de nombreuses malformations squelettiques et cardio-vasculaires, 

des dommages à l’ADN ainsi que l’altération de l’expression de gènes impliqués dans le métabolisme 

mitochondrial, la régulation du cycle cellulaire et la réparation de l’ADN. Enfin, le bioessai a été 

appliqué à l’évaluation du potentiel toxique de sédiments naturels du système Lot-Garonne et du 

Bassin d’Arcachon. L’ensemble des sédiments testés a montré un large spectre d’effets tératogènes 

et seuls quelques-uns ont conduit à des effets létaux. Par ailleurs, l’expression plusieurs gènes 

impliqués dans le métabolisme mitochondrial, la voie AhR, le contrôle du cycle cellulaire, la 

réparation de l’ADN et la détoxication des métaux a été modifiée lors de l’exposition à certains 

sédiments contaminés de la zone d’étude.  

Mots-clés : sédiment, test de toxicité embryo-larvaire poisson, Medaka japonais, HAP, métaux, 

expression génique, tératogénicité. 
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Abstract 

Aquatic sediments act as real sink for numerous anthropogenic chemicals such as persistent 

organic pollutants and heavy metals and represent a secondary contamination source. In this 

context, a fish embryo-larval assay was developed using the Japanese Medaka (Oryzias latipes) as 

test organism to evaluate the toxicity of particle-bound contaminants. In this aim, fish embryos are 

kept in direct contact to sediment during their whole embryonic development. A panel of acute and 

sub-lethal responses is studied at both phenotypical and molecular levels. This test was first applied 

to the characterization of the toxic effects and modes of action of organic and metallic single 

compounds. Pyrene and its alkylated derivative, methylpyrene, revealed a high teratogenic potency 

with developmental deformities similar to the blue sac disease syndrome. Gene expressions analysis 

using qRT-PCR method highlighted an alteration of several cellular processes including the AhR 

pathway, the mitochondrial metabolism and the retinoids signaling and metabolism pathways. 

Copper and cadmium mainly induced numerous skeletal and cardiovascular injuries, DNA damage as 

well as modifications of gene expression involved in mitochondrial metabolism, DNA damage repair 

and cell cycle regulation. Finally, the Medaka embryo-larval assay was performed to analyze the toxic 

potency of natural sediments form the Lot-Garonne system and the Arcachon bay. All tested 

sediments showed a wide range of teratogenic effects but only few of them revealed to be acutely 

toxic. Moreover, the expression of several genes involved in mitochondrial metabolism, AhR 

pathway, cell cycle arrest, DNA repair and heavy metals detoxication proved to be modified in the 

presence of some contaminated sediments from the studied areas.  

Keywords: sediment, fish embryo-larval toxicity assay, Japanese Medaka, PAH, heavy metals, gene 

expression, teratogenicity. 
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3 INTRODUCTION GENERALE 

Introduction Générale 

Depuis le début de l’ère industrielle, les écosystèmes aquatiques et terrestres subissent une 

pression anthropique grandissante. Le développement exponentiel notamment de l’industrialisation 

et de l’urbanisation engendre chaque année le déversement de milliers de substances de nature 

variée dans l’environnement. Ces composés finissent bien souvent leur course dans le milieu 

aquatique qui agit comme le réceptacle final d’un bon nombre de polluants d’origine anthropique.  

Devant la dégradation grandissante de la qualité des eaux européennes, engendrant des 

problèmes sanitaires mais menaçant également la biodiversité et donc l’équilibre déjà précaire des 

écosystèmes aquatiques, l’Union européenne (UE) a réagi en adoptant, le 23 octobre 2000, une 

directive établissant un cadre pour une politique communautaire dans le domaine de l’eau, nommée 

directive cadre sur l’eau (DCE ; UE, 2000). Ce texte impose à l’ensemble des états membres de 

parvenir à un « bon état chimique et écologique » des eaux continentales, souterraines et côtières à 

l’horizon 2015. La directive s’accompagne notamment d’une décision dressant une liste de 41 

substances identifiées comme prioritaires, parmi lesquelles 13 sont classées comme dangereuses, 

dont les rejets dans le milieu aquatique doivent être fortement limités ou supprimés d’ici 2020 

(décision N°2455/2001/CE ; UE, 2001a). Au sein de cette liste de substances ou de familles de 

composés, figurent notamment des métaux (Cd, Pb, Hg), des polluants industriels comprenant 

certains hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP) et des pesticides principalement 

organochlorés. Ces composés ont une forte capacité d’adsorption à la phase particulaire et peuvent 

donc être retrouvés en concentrations importantes dans le compartiment sédimentaire des fleuves, 

estuaires ou zones côtières dont les bassins versants sont anthropisés.  

Les sédiments constituent parfois un véritable réservoir de substances chimiques telles que 

des polluants organiques persistants (POP) et des métaux qui, en raison de leur hydrophobicité et/ou 

de leur forte affinité pour la matière organique ou les oxy-hydroxydes métalliques, se fixent sur les 

particules en suspension. En conditions d’hydrodynamisme favorables, ces particules chargées en 

contaminants vont précipiter, sédimenter et enfin se déposer au niveau du compartiment 

sédimentaire où les substances se retrouveront piégées et concentrées. Ce stockage n’est pas 

permanent et les polluants peuvent être remobilisés dans la colonne d’eau dans certaines conditions 

de forçage naturel (par exemple les tempêtes, les crues, la bioturbation ou les changements physico-

chimiques des masses d’eau) ou anthropique tel que les opérations d’aménagement des cours d’eau 

ou le trafic nautique. Les estuaires représentent des zones de forts bouleversements des conditions 

physico-chimiques des masses d’eau avec notamment la présence d’un gradient de salinité pouvant 

conduire à la remobilisation d’éléments métalliques dans la phase dissoute, les rendant alors 

beaucoup plus biodisponibles pour les organismes aquatiques.  

Ce phénomène a rendu tristement célèbre l’estuaire de la Gironde en favorisant la désorption 

du cadmium (Cd) originaire des rejets d’une ancienne usine d’extraction de minerai de zinc (Zn) 

située aux abords de Decazeville en Aveyron (Audry et al., 2004a). Cette remobilisation du Cd a 

entrainé une bioaccumulation importante de cet élément chez plusieurs espèces de bivalves et de 

poissons vivants dans l’estuaire (Baudrimont et al., 2005 ; Durrieu et al., 2005) dont certains 

présentent un intérêt économique majeur. Les teneurs élevées en Cd mesurées chez ces organismes 
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aquatiques ont entrainé le classement des eaux de l’estuaire en zone D par la communauté 

européenne, conduisant à l’interdiction de la production et du ramassage de coquillages. De plus, la 

menace pèse dorénavant aussi sur la baie de Marennes-Oléron, première zone ostréicole d’Europe, 

où la concentration en Cd dans les huîtres s’approche dangereusement du seuil d’interdiction de 

consommation fixée par l’UE (UE, 2001b).  

Le Bassin d’Arcachon, haut lieu de l’ostréiculture et du tourisme de la région Aquitaine, est 

également placé sous haute surveillance depuis plusieurs années. En effet, l’intensification 

exponentielle des activités nautiques halieutiques et touristiques ainsi que l’urbanisation 

grandissante aux abords du bassin ont considérablement augmenté la pression anthropique pesant 

sur la lagune au cours des dernières décennies, menaçant de plus en plus l’équilibre de l’écosystème 

présent. Un rapport de l’Ifremer publié en 2008 tire la sonnette d’alarme en classant les eaux de la 

zone amont du Bassin dans les masses d’eau en Risque de Non Atteinte du Bon État 2015 chimie au 

vu de leur teneurs en fluoranthène (HAP représentatif de la contamination globale en HAP ; RNO, 

2006). En s’appuyant sur les données RNO (Réseau National d’Observation) disponibles pour ce 

composé dans les huîtres du bassin sur la période 1996-2004, ce rapport indique également que la 

teneur des huîtres en fluoranthène se rapproche dangereusement de la valeur guide définie par 

l’ANSES, seuil qui pourrait être atteint dans les années à venir si l’augmentation observée ces 

dernières années se poursuit (Ifremer & LPTC, 2008).  

Les bivalves filtreurs sont exposés aux contaminants à la fois par la phase dissoute mais 

également par l’intermédiaire des particules en suspension ingérées. Les espèces benthiques sont 

particulièrement exposées à la contamination présente dans les sédiments. Cependant, les poissons 

pélagiques ne sont pas pour autant épargnés par ce risque en raison des phénomènes de 

bioamplification conduisant à une augmentation de la concentration tissulaire en polluants 

faiblement biodégradables tout au long de la chaîne trophique. Ainsi, le compartiment sédimentaire, 

en tant que zone de stockage pour un certain nombre de polluants environnementaux, représente 

une source de contamination des espèces aquatiques lors de la remise en suspension des particules 

sédimentaires ou du relargage des contaminants. Cette pollution pourrait donc compromettre 

l’application de la DCE et remettre en question l’atteinte du bon état chimique et écologique des 

eaux d’ici 2015. La contamination des sédiments est d’autant plus difficile à évaluer que les normes 

de qualité environnementales (NQE) établit par la DCE concernant les substances polluantes 

prioritaires ne sont définies que pour la colonne d’eau (Directive 2008/105/CE ; UE, 2008). Il paraît 

donc nécessaire de prendre en compte le risque environnemental associé à la contamination des 

sédiments en caractérisant la nature et la quantité de polluants stockés dans ce compartiment ainsi 

que la toxicité globale qu’ils représentent. Il importe également d’évaluer les niveaux d’exposition et 

les effets toxiques engendrés par les différentes familles de contaminants présents dans les 

sédiments, d’améliorer la compréhension de leurs mécanismes d’action et d’identifier les cibles 

biologiques de ces composés. Cette démarche devrait permettre d’alimenter les bases de données 

toxicologiques sur ces substances à risque, dans le but ultime d’aider à définir des NQE pour le 

compartiment sédimentaire.  

La définition de ces normes environnementales s’appuie sur le principe simple selon lequel la 

protection des espèces et des stades de vie les plus sensibles revient à protéger l’ensemble de 

l’écosystème. Or, les stades précoces de développement (SPD) de poisson s’avèrent particulièrement 

vulnérables aux variations des conditions environnementales et notamment à la présence d’une 
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contamination chimique (Hutchinson et al., 1998). De plus, ces premiers stades de développement 

ont une importance écologique majeure à la fois pour le renouvellement de leur propre population 

mais également en raison de leur rôle clé dans les réseaux trophiques. Si l’on souhaite préserver les 

écosystèmes aquatiques, il nous paraît primordial d’étudier la sensibilité des SPD vis-à-vis de la 

pollution chimique globale et plus particulièrement des polluants identifiés comme prioritaires par la 

DCE dont les HAP et les métaux, substances également problématiques dans la région Aquitaine. 

Dans ce contexte, nous avons choisi de développer un bioessai utilisant les SPD d’un poisson 

modèle, le Medaka japonais Oryzias latipes, qui soit sensible, intégrateur, facile à mettre en œuvre et 

permettant d’évaluer la toxicité de matrices environnementales complexes telles que les sédiments. 

Les objectifs généraux du projet Aquitox, dans lequel s’intègrent ces travaux de thèse, sont d’une 

part, de caractériser la contamination et les effets toxiques de polluants organiques et métalliques 

vis-à-vis des SPD du Medaka japonais et d’autre part, d’utiliser le bioessai développé pour évaluer la 

biodisponibilité et la toxicité de mélanges complexes de polluants contenus dans des sédiments 

naturels prélevés dans divers écosystèmes aquatiques de la région Aquitaine. Plus précisément, ce 

travail de thèse avait pour objectifs spécifiques : 

 La validation du test embryo-larvaire Medaka (MELA) et la caractérisation des effets 

toxiques létaux et sublétaux (incluant l’évaluation du potentiel génotoxique) de substances 

caractéristiques de la contamination des sédiments de la région Aquitaine. 

 D’approfondir la compréhension de la toxicité de ces composés modèles en étudiant leurs 

mécanismes d’actions et leurs cinétiques de bioaccumulation en joignant aux observations 

phénotypiques une approche biomoléculaire, incluant notamment l’étude de l’expression 

de gènes intervenant dans différents mécanismes physiologiques et l’analyse des 

métallothionéines (MT), protéines impliquées dans la détoxication des éléments 

métalliques. 

 De définir, au vu des résultats obtenus par ces deux approches, des concentrations sans 

effet observé (CSEO ou NOEC pour « no observed effect concentration ») et/ou des 

concentrations minimales avec effet observé (CMEO ou LOEC pour « lowest observed 

effect concentration ») pour chacune des substances pures testées. 

 D’appliquer la double-approche « phénotypique » et « biomoléculaire » à l’évaluation de la 

toxicité globale de sédiments collectés dans deux milieux aquatiques emblématiques de la 

région Aquitaine à savoir le Bassin d’Arcachon et le système Lot-Garonne. Les spectres de 

réponses ainsi obtenus pourront éventuellement être comparés à ceux observés avec les 

substances pures. 

Dans le premier chapitre nous proposerons une description synthétique du contexte 

bibliographique dans lequel s’inscrit ce travail de thèse, en décrivant dans un premier temps le cadre 

réglementaire servant de base à ce travail. Puis, dans une seconde partie, une rapide présentation de 

l’environnement aquitain et de sa problématique de contamination sera faite. Ceci permettra le 

choix des substances modèles étudiées ainsi que la sélection des sites de prélèvement des différents 

sédiments naturels qui seront évalués grâce au test MELA. Enfin, ce premier chapitre fera le point sur 

le développement et l’utilisation actuelle des tests embryo-larvaires poisson dans le cadre de 

l’évaluation de la toxicité de composés chimiques et se terminera sur une présentation du Medaka 

japonais en tant que modèle biologique. 
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Le Chapitre 2 sera consacré à la description de l’ensemble des techniques et méthodes 

analytiques utilisées au cours de ce travail de thèse.  

Les Chapitres 3 et 4 viseront à présenter les données expérimentales obtenues à la suite de 

l’exposition des embryons de Medaka à des sédiments artificiellement contaminés par les différentes 

substances modèles préalablement sélectionnées. Dans chacun de ces chapitres seront exposés les 

protocoles expérimentaux propres à chaque série d’expositions ainsi que les connaissances 

toxicologiques actuelles sur les différents composés ou famille de composés étudiés vis-à-vis des 

organismes aquatiques et plus particulièrement des SPD de poissons.  

Le Chapitre 5 s’attachera à présenter et à discuter les résultats obtenus après exposition des 

embryons de Medaka aux sédiments naturels provenant des milieux aquatiques d’intérêt de la 

région Aquitaine. 

Enfin, le Chapitre 6 aura pour objet de synthétiser l’ensemble des résultats de ce travail et 

proposera des perspectives de recherche dans la continuité de cette thèse.  
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Chapitre 1. Contexte bibliographique 

Ce chapitre propose tout d’abord un rappel du contexte réglementaire européen concernant la 

politique européenne dans le domaine de l’eau en soulevant la problématique liée au compartiment 

sédimentaire qui représente un véritable puits pour de nombreux polluants. Nous évoquerons 

ensuite le cas de la contamination des sédiments de différents écosystèmes de la région Aquitaine 

dont nous identifierons quelques-unes des substances potentiellement à risque pour cet 

environnement. La quatrième partie de ce chapitre proposera un point rapide sur les caractéristiques 

générales des principaux contaminants ciblés dans notre étude. Dans la partie suivante, nous 

aborderons le développement actuel de bioessais utilisant les SPD de poisson comme outils 

d’évaluation de la toxicité liée à la contamination du milieu aquatique. Enfin, nous terminerons par 

une présentation synthétique du Medaka japonais, Oryzias latipes, en tant organisme modèle 

notamment au cours de telles études. 

1. CADRE REGLEMENTAIRE ET CAS DU COMPARTIMENT SEDIMENTAIRE 

1.1. La Directive Cadre Eau : le milieu aquatique au cœur des 
préoccupations européennes 

Depuis le début de l’ère industrielle, des milliers de substances de différentes natures sont 

déversées en grande quantité dans l’environnement, provoquant la dégradation parfois irréversible 

de nombreux écosystèmes terrestres et aquatiques. Chaque année, de nouvelles substances sont 

introduites dans l’environnement aquatique qui représente bien souvent le réceptacle final des 

pollutions d’origine anthropique. Ainsi, depuis les années 1970, la politique publique de l’eau s’inscrit 

dans un cadre européen. En effet, la qualité de l’eau a fait partie des grandes préoccupations de la 

politique de l’Union européenne (UE) dès sa création. La législation communautaire s’est d’abord 

intéressée aux usages de l’eau (par exemple, l’eau potable ou de baignade, la pisciculture, la 

conchyliculture…), puis à la réduction des pollutions (notamment des eaux usées et des nitrates 

d’origine agricole). Une réglementation européenne est indispensable pour la gestion des cours 

d’eau qui traversent plusieurs pays (comme le Rhin, la Meuse, la Sambre, l’Escaut et le Rhône). Elle 

s’applique également à la protection des mers, à travers des conventions internationales, comme 

celles d’Oslo (1974 et 1978) régissant la protection du Nord-est Atlantique et celle de Barcelone 

(1976) portant sur la conservation de la Méditerranée.  

En Europe, la réduction de la biodiversité dans les milieux aquatiques et la qualité de l’eau 

restent au cœur des préoccupations malgré les nombreux efforts de dépollutions déjà engagés. En 

France, les dégradations physiques apportées aux cours d’eau, avec la création de seuils et de 

barrages, la dérivation des eaux, le recalibrage et la rectification du chevelu des rivières, ainsi que les 

prélèvements d’eau ont entraîné un affaiblissement biologique de ces milieux et à une diminution de 

la qualité de l’eau.  

Le Parlement européen et le Conseil réagissent en adoptant le 23 octobre 2000 une directive 

établissant un cadre pour une politique communautaire dans le domaine de l’eau, nommée directive 
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cadre sur l’eau ou DCE (UE, 2000). Ce texte vise à donner une cohérence à l’ensemble de la 

législation avec une politique communautaire globale dans le domaine de l’eau en synthétisant et 

simplifiant toutes les directives concernant les eaux continentales et côtières. Elle définit un cadre 

pour la gestion et la protection des eaux par grand bassin hydrographique sur un plan européen avec 

une perspective de développement durable. Les points essentiels de cette directive concernent la 

protection des ressources en eaux douces, saumâtres, côtières, superficielles et souterraines ainsi 

que la protection et l’amélioration des écosystèmes associés. Elle vise ainsi à réduire le niveau des 

pollutions des eaux et des milieux connexes pour promouvoir une utilisation durable des ressources.  

La DCE impose notamment deux démarches fondamentales à l’ensemble des états membres : 

 l'identification des bassins et districts hydrographiques. Cette identification doit être 

complétée par une caractérisation de l’état chimique et biologique des masses d’eau, une 

étude des impacts de l’activité humaine sur les eaux, le référencement des zones 

nécessitant une protection particulière (par exemple les masses d’eaux désignées comme 

eaux de plaisance ou de baignade, les sites Natura 2000, ZNIEFF ou les zones désignées 

pour la protection des espèces aquatiques importantes économiquement), une analyse 

économique de l’utilisation des eaux et le recensement des masses d’eau utilisées pour le 

captage d’eau destinée à la consommation humaine. 

 l'adoption de « plans de gestion » et de « programmes de mesures » appropriés à chaque 

masse d'eau, le premier devant couvrir la période 2010-2015, et adopté fin 2009. 

L’ensemble de ces actions devrait permettre d’atteindre « un bon état écologique et 

chimique » des milieux aquatiques et des bassins versants d’ici 2015 en garantissant une gestion 

durable des ressources en eau. L’accès ou le maintien du « bon état écologique et chimique » 

implique nécessairement l’adoption de mesures spécifiques contre la pollution des eaux par certains 

substances ou groupes de substances présentant un risque significatif pour ou via l’environnement 

aquatique. Pour ces substances dites prioritaires, les mesures visent à réduire graduellement les 

rejets, les émissions ou les pertes de ces composés. Parmi ces substances prioritaires, la DCE identifie 

également des substances prioritaires dangereuses pour lesquelles le texte prévoit l’élimination ou la 

suppression progressive de la pollution entrainée par les rejets, les émissions ou les pertes de ces 

polluants dans un délai de 20 ans à compter de l’adoption de ces mesures au niveau communautaire. 

La liste des 41 substances prioritaires dont 13 sont classées comme dangereuses a été publié 

par la décision N°2455/2001/CE du 20 novembre 2001 et comprend notamment des métaux (Cd, Pb, 

Hg), des hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP), le tributylétain et ses dérivés, les 

diphényléthers bromés, des pesticides organochlorés. Afin de prévenir et réduire la pollution des 

eaux, les concentrations dans le milieu pour ces composés sont comparées à un seuil admissible dans 

les eaux appelé Norme de Qualité Environnementale, ou NQE, définie comme la « concentration d’un 

polluant ou d'un groupe de polluants dans l'eau, les sédiments ou le biote qui ne doit pas être 

dépassée, afin de protéger la santé humaine et l'environnement ». Actuellement, les NQE des 

substances prioritaires ne sont établit que pour la colonne d’eau (Directive 2008/105/CE ; UE, 2008). 

Il est à noter que la DCE prévoit une révision de la liste des substances prioritaires et des NQE 

associées tous les 4 ans. Bon nombre de ces substances peuvent se retrouver en concentrations 

importantes dans les sédiments des fleuves, estuaires et zones marines côtières situés en aval de 

bassins versants anthropisés en raison de leur capacité d’adsorption aux matières particulaires.  
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1.2. La Règlementation REACh : « Pas de données, pas de marché » 

Toujours dans l’optique de protéger à la fois la santé humaine et l’environnement contre les 

risques induits par la surexposition aux substances chimiques, l’Union Européenne a mis en place un 

système d’enregistrement, d’évaluation, d’autorisation et de restrictions des substances chimiques 

(REACh, pour Registration, Evaluation and Authorisation of Chemicals). Cette nouvelle 

réglementation, actée par le règlement CE N°1907/2006 du 18 décembre 2006, oblige les entreprises 

qui fabriquent et importent des substances chimiques à évaluer les risques résultant de leur 

utilisation et à prendre les mesures nécessaires pour gérer et limiter tout risque identifié. Il 

appartient désormais à l’industriel et non plus aux autorités publiques de prouver que les risques liés 

aux substances qu’ils produisent ou importent sont valablement maîtrisés : c’est le renversement de 

la charge de la preuve.  

Cette réglementation met en place trois processus successifs : l’enregistrement des substances 

en fonction du tonnage et de leur dangerosité, l’évaluation des dossiers d’enregistrement et des 

substances par l’Agence européenne des substances chimiques (EChA) et enfin l’autorisation de mise 

sur le marché des substances les plus préoccupantes. À partir du 1er décembre 2008, toute substance 

n’ayant pas été préalablement préenregistrées ou enregistrées est interdite de production et/ou de 

mise sur le marché de la Communauté européenne. Un régime transitoire allant jusqu’au 1er juin 

2018 est mis en place pour certaines substances devant faire l’objet d’un pré-enregistrement. La 

mise en œuvre de REACh représente donc 3 enjeux majeurs : 

 Combler le déficit de connaissances sur les risques environnementaux et sanitaires des 

substances chimiques, y compris les plus anciennes introduites sur le marché européen 

avant 1981 sur lesquelles très peu d’informations sont disponibles puisqu’avant cette date 

aucun dossier d’enregistrement n’était obligatoire.  

 Confier la responsabilité de l’évaluation et de la gestion des risques des substances aux 

entreprises productrices et importatrices et non plus aux autorités administratives, avant 

leur mise sur le marché ou leur utilisation, selon le « principe de précaution ». 

 Favoriser une politique d’innovation et de substitution des substances les plus 

dangereuses, via notamment la procédure d’autorisation. 

La réglementation REACh remplace plus de 40 directives et règlements et créée un seul 

système applicable à tous les produits chimiques. Ainsi, dans les 11 années qui suivent l’entrée en 

vigueur du règlement, 30 000 substances chimiques (sur les 100 000 existantes sur le marché 

communautaire) produites ou importées, existantes ou nouvelles, à partir d'un volume annuel 

supérieur à 1 tonne, seront ainsi enregistrées auprès de l’Agence européenne des produits 

chimiques. Ces données servent à alimenter des bases de données qui sont accessibles aux 

entreprises, aux particuliers et aux ONG gratuitement sur Internet (tout du moins en partie, sauf en 

cas de demande satisfaite de confidentialité).  

Certaines substances sont soumises à une autorisation spécifique : celles classées CMR 1 ou 2 

(cancérigène, mutagène, reprotoxique dont les perturbateurs endocriniens) et celles les plus nocives 

pour l'environnement, c'est-à-dire persistantes, bioaccumulables et toxiques ainsi que les substances 

très persistantes ou très bioaccumulables. Par ailleurs l'Agence se réserve le droit, après examen du 

dossier, de définir quelles substances doivent être soumises à autorisation.  
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L’enregistrement exige de l’industrie (fabricants et importateurs) de fournir des informations 

relatives aux propriétés, aux utilisations et aux précautions d’emploi des substances chimiques 

(dossier technique). Les données requises sont proportionnées aux volumes de production et aux 

risques présentés par la substance. Par exemple des tests poussés de toxicité sont exigés concernant 

les substances fabriquées ou importées pour plus de 1000 t. Par ailleurs, pour les substances 

importées ou fabriquées à plus de 10 t par an, le dossier d’enregistrement doit détailler les risques 

liés à cette substance de même que les différents scénarios d’exposition possibles et les mesures de 

gestion de ces risques (rapport sur la sécurité chimique). Pour les composés dont la production ou 

l’importation est supérieure à 100 t par an, différents tests de toxicité doivent être entrepris, 

notamment sur les phases précoces de développement des poissons. Le Tableau 1.1 récapitule les 

informations toxicologiques et écotoxicologiques à renseigner lors de la procédure d’enregistrement 

des substances auprès de l’Agence européenne des produits chimiques en fonction du volume 

annuel produit ou importé. 

Tableau 1.1. Informations toxicologiques et écotoxicologiques à renseigner lors de la procédure d’enregistrement 
des substances auprès de l’Agence européenne des produits chimiques (selon le règlement CE N°1907/2006 UE, 
2006) 

 Tonnage annuel 
 1 à 10 t 10 à 100 t 100 à 1 000 t > 1 000 t 

Test de toxicité aigüe Oui Oui Oui Oui 
Test d’irritation cutanée et oculaire Oui Oui Oui Oui 

Test de sensibilisation cutanée Oui Oui Oui Oui 
Test d’Ames (mutagénicité) Oui Oui Oui Oui 

Étude de toxicité par administration répétée  Oui Oui Oui 

Test de reprotoxicité  Oui Oui Oui 

Test complémentaire de mutagénicité   Oui Oui 

Étude de toxicité subchronique   Oui Oui 

Test embryo-larvaire   Oui Oui 

Étude complémentaire de génotoxicité    Oui 

Étude de toxicité à long terme    Oui 

Étude multigénérationnelle    Oui 

Étude de carcinogénicité    Oui 

1.3. Le compartiment sédimentaire : un réservoir à polluants 

Depuis quelques dizaine d’années maintenant, la contamination du compartiment 

sédimentaire attire de plus en plus l’attention de la communauté scientifique. En effet, les sédiments 

se comportent comme un véritable réservoir pour de nombreux micropolluants comme les polluants 

organiques persistants (POP) et les métaux.  

Les sédiments représentent une matrice complexe et hétérogène (Simpson et al., 2005) 

composés de trois fractions principales : l’eau interstitielle qui occupe des espaces entre les 

particules, la phase inorganique composée de minéraux (principalement argiles, carbonates, silicates, 

hydroxydes métalliques…) issus de l’érosion de roches, et la phase organique qui ne représente 

souvent qu’une faible fraction du sédiment (de l’ordre de quelques pourcents) mais qui joue, comme 

nous le verrons, un rôle primordial dans la mobilité (et donc la biodisponibilité) de nombreux 

contaminants. De plus, Les particules inorganiques sont généralement enrobées d’hydroxydes et de 

substances organiques qui leur confèrent une grande capacité d’adsorption vis-à-vis d’un grand 

nombre de substances. En effet, la forte hydrophobicité de certains composés organiques leur 
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procure une affinité particulière pour les particules sédimentaires et notamment pour la fraction 

organique (Dupree & Ahrens, 2007). Ces polluants peuvent donc être transportés, fixés à la phase 

particulaire, puis être déposés sur le fond et les berges des rivières, des estuaires et des zones 

côtières peu profondes lorsque les conditions hydrodynamiques le permettent. Les métaux sont 

également très affins pour la matière organique et les oxy-hydroxydes contenus dans les matières en 

suspension ou les sédiments (Chapman et al., 1998). Ces propriétés leur confèrent donc également 

un important pouvoir de fixation aux matières en suspension dans la colonne d’eau qui par la suite se 

déposent naturellement vers les fonds sédimentaires où ils peuvent être piégés, notamment en eau 

douce au niveau des barrages et retenues d’eau. Malheureusement, ce stockage des contaminants 

n’est pas définitif. Sous certaines conditions de forçage naturel (bioturbation, tempêtes, crues, 

modifications des paramètres physico-chimiques du milieu…) ou anthropique (trafic fluvial, 

aménagement des cours d’eau, dragages…), les polluants fixés à la matrice sédimentaire peuvent 

être remobilisés dans la colonne d’eau (par exemple, Wolz et al., 2008 ; Chapman et al., 1998). En 

particulier, au niveau des zones estuariennes et côtières, le changement des conditions physico-

chimiques et notamment de salinité des eaux peut conduire à une remobilisation de certains 

éléments métalliques piégés dans les sédiments vers la phase dissoute de la colonne d’eau, les 

rendant beaucoup plus biodisponibles vis-à-vis des organismes aquatiques (Baudrimont et al., 2005). 

Le compartiment sédimentaire sert d’habitat et/ou de source de nourriture pour de 

nombreuses espèces benthiques qui peuvent alors être en contact avec les contaminants pourtant 

enfouis à plusieurs centimètres de profondeur et les rendre ainsi à nouveau biodisponibles. Par 

conséquent, la contamination des sédiments peut représenter un risque écotoxicologique à moyen 

et long terme pour les écosystèmes aquatiques. Les concentrations en certains polluants 

hydrophobes comme les HAP peuvent être de 1 000 à 10 000 fois supérieures dans les sédiments en 

comparaison des niveaux mesurés dans la colonne d’eau, rendant les organismes benthiques 

particulièrement exposés à ce genre de substances (Dupree & Ahrens, 2007). Cependant, les espèces 

pélagiques ne sont pas totalement épargnées en raison des phénomènes de bioamplification tout au 

long de la chaine trophique des composés peu ou faiblement biodégradables et de la remobilisation 

des contaminants piégés dans les sédiments évoquée ci-dessus. Les sédiments représentent donc 

une source de contamination potentielle non-négligeable pour les écosystèmes aquatiques et la 

persistance de la pollution au sein de ce compartiment peut compromettre la réalisation des 

objectifs fixés par la DCE à l’horizon 2015.  

Afin d’apprécier les risques environnementaux associés à la contamination des milieux 

aquatiques, il importe de connaître la nature et la quantité des polluants stockés dans ces sédiments, 

leur toxicité potentielle (biodisponibilité) ainsi que leur capacité de remobilisation. Il est nécessaire 

ensuite d’évaluer les niveaux d’exposition et de caractériser les effets toxiques (in vivo) associés aux 

différentes familles de polluants contenus dans les sédiments et de mieux comprendre les 

mécanismes d’action et les cibles biologiques de ces toxiques. Enfin, il faut pouvoir identifier les 

composés toxiques présentant un risque majeur pour l’écosystème et définir pour ceux-ci les limites 

maximales admissibles dans le compartiment sédimentaire (PNEC, predicted no effect concentration, 

ou NQE). 
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2. CONTAMINATION DE L’ENVIRONNEMENT AQUITAIN 

Avec ses 41 309 km2, l'Aquitaine est la troisième région métropolitaine française par sa 

superficie et correspond ainsi à 8 % du territoire national. Bordée par la chaîne des Pyrénées au sud, 

le massif central à l’est et l’océan Atlantique à l’ouest, la région Aquitaine fait partie du vaste bassin 

sédimentaire du Sud-Ouest (ou Bassin Aquitain). Avec plus de 20 000 km de cours d’eau, le réseau 

hydrographique de l’Aquitaine est dense et diversifié. On distingue quatre grands bassins : la 

Garonne dont la source se situe dans le Val d’Aran en Espagne, la Dordogne qui s’écoule du Massif 

Central avant d’entrer en Aquitaine et de confluer avec la Garonne pour former l’estuaire de la 

Gironde, l’Adour et les Gaves au Sud-ouest et enfin de nombreux fleuves côtiers à l’Ouest ainsi que 

les lacs Médocains et les étangs landais (source : DIREN Aquitaine).  

L’Aquitaine est très privilégiée d’un point de vue environnemental avec une biodiversité 

remarquable liée à une abondance de milieux et d’espèces parfois très particulières, un territoire 

doté d’importants réservoirs d’eau et de ressources forestières, une diversité de paysages et sites de 

grande qualité etc… Parmi les sites d’importance nationale, la région Aquitaine compte notamment 

l’estuaire de la Gironde, la vallée de la Vézère, le bassin d’Arcachon, la Corniche Basque, le pic du 

Midi d’Ossau, les étangs landais et la vallée de la Dordogne (GEREA, 2010). Les secteurs agricoles, 

sylvicoles et les activités marines et aquacoles jouent un rôle majeur dans l’économie de l’Aquitaine 

(10 % de la population active régionale travaille dans le secteur agricole contre 4 % au niveau 

national, source : Conseil Régional Aquitaine). Les principaux pôles industriels restent Bordeaux, Pau-

Lacq et Bayonne. Une carte d’occupation des sols est proposée sur la Figure 1.1. Globalement dans 

cette région, le secteur rural reste important, l’urbanisation et l’industrialisation sont encore assez 

modestes à l’exception du pourtour des grandes agglomérations. La région accueille également de 

nombreux touristes grâce à son patrimoine architectural, gastronomique, culturel et naturel  

Le groupe GEREA publie en 2010 un profil environnemental de la région Aquitaine qui alerte 

sur la présence de nitrates et de pesticides dans les eaux superficielles et souterraines de la région, 

entrainant le déclassement de certaines masses d’eau. Le rapport signale également l’identification 

récente d’une contamination en PCB (polychlorobiphényles) des anguilles de l’estuaire de la Gironde. 

Cependant, les concentrations dans les sédiments restent globalement inférieures à 10 µg/kg. À cela 

vient s’ajouter la présence maintenant bien connue de Cd et de Zn dans les eaux et les sédiments du 

Lot, de la Garonne et de l’estuaire de la Gironde (voir paragraphe 2.1 de ce chapitre). Selon l’étude 

du GEREA (2010), en 2007, sur les 147 points suivis concernant la contamination en micropolluants 

métalliques dans les eaux, 56 % des points sont de bonne et très bonne qualité, 39 % de qualité 

moyenne et seulement 5 % de mauvaise qualité (principalement dans les départements des Landes, 

du Lot-et-Garonne et des Pyrénées-Atlantique). En termes de contamination des sols, l’Aquitaine est 

au 6ème rang des régions pour le nombre de sites pollués avec 234 sites. Les principaux contaminants 

constatés (seuls ou en mélanges) sur ces sols pollués sont les hydrocarbures (31,2 %), le plomb 

(13,3 %), les HAP (11,1 %), le chrome (9,0 %), le Cu, le nickel et le Cd (6,4 %), le zinc et l’arsenic 

(5,6 %) et les pesticides (2,6 %) (GEREA, 2010). 

Au cours de ce travail, nous nous sommes intéressés à deux systèmes de la région Aquitaine 

présentant un intérêt écologique notable, le continuum Lot-Garonne-Gironde et le Bassin 

d’Arcachon. 
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Figure 1.1. Occupation des sols de la Région Aquitaine en 2006 
Sources : Union européenne - SOeS, CORINE Land Cover 2006. ; REGION AQUITAINE - Fond de plan : IGN 

BDCarto® 
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2.1. Cas du continuum Lot-Garonne-Gironde 

Le système fluvio-estuarien de la Gironde est le plus vaste estuaire macrotidal européen avec 

une superficie de 625 km². Au sein de l’estuaire, la limite de la marée de salinité correspond environ 

au Bec-d’Ambès, à près de 75 km de l’embouchure. En revanche, la marée dynamique se fait sentir 

sur plus de 70 km en amont du début de l’estuaire que ce soit sur la Dordogne, l’Isle ou la Garonne 

(Cotten, 1996). Cet estuaire est caractérisé par la présence d’un bouchon vaseux pouvant s’étendre 

sur plusieurs dizaines de kilomètres et dont la masse totale est estimée à environ 5 millions de 

tonnes. La Gironde draine deux bassins versants principaux que sont celui de la Garonne couvrant 

environ 55 000 km² et celui de la Dordogne qui représente près de 16 000 km² (Cotten, 1996). Les 

débits annuels moyens entrant dans l’estuaire par l’intermédiaire de ces fleuves avoisinent les  

1 000 m3 par seconde, apportant ainsi près de 3 millions de tonnes de matières en suspension dans 

l’estuaire, contribuant à alimenter le bouchon vaseux (Etcheber et al., 2006). Le débit d’intrusion 

d’eau marine est de loin supérieur aux apports fluviaux et varie entre 15 000 et 25 000 m3 par 

seconde (Cotten, 1996). La Figure 1.2 présente une carte du réseau hydrographique principal du 

département de la Gironde. 

L’estuaire représente un patrimoine naturel extraordinaire par la qualité des écosystèmes et 

des réseaux trophiques qu’il abrite (ECOBAG, 2006). L’estuaire est classé Zone Naturelle d'intérêt 

Ecologique Faunistique et Floristique (ZNIEFF) de type 2 et Natura 2000 (Zone Spéciale de 

Conservation Directive "Habitat-Faune-Flore" et en partie Zone Spéciale de protection Directive 

« Oiseaux »). En constituant un véritable réceptacle des eaux des bassins de la Garonne et de la 

Dordogne, la Gironde se révèle donc être un révélateur complexe et intégrateur de l’état de 

l’environnement d’une grande moitié de la région Aquitaine. Le bilan écologique actuel est le 

suivant : la quasi-disparition des dernières populations naturelles d’esturgeon européen, une 

diminution importante des stocks d’aloses et une contamination des anguilles aux PCB qui a 

engendré une interdiction de prélèvements de ces espèces par l’arrêté préfectoral du 27 avril 2010, 

une contamination métallique des bivalves (huîtres, moules) qui a conduit au classement en zone D 

(interdiction de la production et du ramassage des coquillages) des eaux de l’estuaire par la 

communauté européenne et certainement la plus importante pollution en Cd au niveau national 

(GEREA, 2010). 

La contamination du Lot par le Cd a été mise en évidence dès le début des années 70 par les 

Inventaires Nationaux de la pollution des eaux superficielles. En 1979, le Réseau National 

d’Observation de la qualité du milieu marin (RNO) révèle des concentrations en Cd très élevées dans 

les bivalves (huîtres) collectés dans la zone aval de l’estuaire de la Gironde qui s’avèrent être, à 

l’époque, les plus contaminés du littoral européen. Au début des années 80 une étude confiée par 

l’Agence de l’Eau à l’Institut de Géologie du bassin d’Aquitaine (Université de Bordeaux) démontrera 

que l’origine essentielle de la contamination par le Cd de l’ensemble du Riou-Mort, du Lot, de la 

Garonne aval et de l’estuaire de la Gironde provient du site métallurgique de l’Union Minière 

(anciennement société Vieille Montagne) à Viviez (Aveyron), près de Decazeville. Cette activité créée 

en 1871 est localisée dans le bassin du Riou-Mort, un affluent du Lot. L’usine produisait 

essentiellement du zinc à partir de minerais (calamine puis blende) importés sur le site. Ces minerais 

contenaient environ 50 % de zinc mais aussi du Cd, du Cu, du plomb, de l’argent et du soufre. 

L’extraction et la purification du zinc par électrolyse conduisaient à la formation de boues chargées 
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Figure 1.2. Réseau hydrographique simplifié de la Gironde 

Sources : Fédération départementale des Associations agréées pour la pêche et la protection  
du milieu aquatique de la Gironde. 
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en éléments métalliques. Ainsi, durant la période d’exploitation minière, l’activité d’extraction de 

zinc a conduit indirectement à la production de 10 000 tonnes de Cd (Cassadou & Pouey, 2002). 

L’augmentation de la production au cours des années 60 a conduit à stocker les boues 

résiduelles et les stériles dans des crassiers à proximité de l’usine. Le lessivage de ces crassiers par les 

eaux de pluie a entraîné la contamination de la nappe phréatique du Riou-Mort et du Lot. En juillet 

1986, une pollution accidentelle provenant d’un crassier de stockage des anciens résidus de Cd a 

atteint le Lot et a entrainé l’arrêt de l’activité d’extraction du Zn. Un suivi des conséquences 

environnementales des anciens rejets est également entrepris et se poursuit toujours de nos jours. 

Des opérations de confinement du crassier par recouvrement d'argile ainsi que des opérations de 

pompage et traitement des eaux de la nappe phréatique ont été réalisées. Depuis, les flux de Cd 

dissous émis par l’usine ont été diminués pour représenter aujourd’hui environ 3 à 4 kg/j alors qu’au 

début des années 80, ils pouvaient atteindre 80 kg/j. Cette pollution touche à la fois la pleine eau, 

mais aussi les matières en suspension et les sédiments déposés au fond du Lot ou dans l’estuaire de 

la Gironde (Cassadou & Pouey, 2002). 

L’estuaire de la Gironde subit donc une pollution historique polymétallique notamment en Cd, 

Cu, Zn, Pb, Hg, Ni, Cr, Mn, V et As (par exemple, Castelle et al., 2007 ; Masson et al., 2007 ; Audry et 

al., 2004a ; Grousset et al., 1999). Si la source principale de cette contamination est bien l’ancienne 

usine d’extraction de zinc de Decazeville, l’agriculture intensive présente dans la région est 

également à l’origine d’importants apports en Zn, Cu et As dans l’estuaire (Masson et al., 2006 ; 

Michel et al., 2000).  

La pollution en Cd mise en évidence dans les années 80 par le RNO (Réseau National 

d’Observation de l’IFREMER, récemment rebaptisé Réseau d’Observation de la Contamination 

Chimique, ROCCH) a encore aujourd’hui des impacts socio-économiques importants dans la région 

où la conchyliculture et la pêche sont culturellement ancrées dans la culture régionale. Ainsi, de 

nombreuses études se sont focalisées sur ce métal. Les concentrations en Cd mesurées dans les 

huîtres atteignaient à cette époque plus de 100 µg/g p.s. (poids sec) (Claisse, 1989) rendant ces 

organismes impropres à la consommation selon la norme fixée à 10 µg/g p.s. jusqu’en 2001 puis 

abaissée à 5 µg/g p.s. (UE, 2001b). L’arrêt de l’activité minière dans le bassin du Riou-Mort ainsi que 

la mise en place de moyens de remédiation et de gestion du système fluvial ont permis d’abaisser les 

apports en Cd à l’estuaire et les concentrations dans les bivalves (25 µg/g p.s., Ifremer, 2011). 

Cependant, les teneurs mesurées sont toujours trop élevées pour en permettre la consommation 

malgré une tendance à la diminution au cours du temps. Les concentrations en Pb mesurées dans les 

huîtres de l’estuaire sont supérieures à la médiane nationale mais restent inférieures à la norme de 

consommation (Ifremer, 2011). L’évolution de la bioaccumulation en Pb, Cd et Hg (les trois métaux 

réglementés au titre de la surveillance sanitaire et donc suivis par le ROCCH) au cours du temps est 

présentée sur la Figure 1.3. Le rapport RNO de 2006 rapporte de très fortes concentrations en Cu 

dans les huîtres de Gironde pouvant atteindre plus de 1 000 µg/g p.s (soit 7 fois supérieure à la 

médiane de la façade Atlantique). Ces résultats sont surprenants si l’on considère que le Cu 

intervient dans le métabolisme de nombreux bivalves qui en régulent généralement leur contenu aux 

alentours de 7 µg/g p.s. (RNO, 2006).  

L’accumulation de sédiments contaminés en éléments métalliques le long du continuum Lot-

Garonne-Gironde représente toujours une source potentielle de contamination lors de la
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Figure 1.3. Évolution de la bioaccumulation en Cd, Pb et Hg chez les huîtres creuses de l’Estuaire de 
la Gironde 

Source : bulletin de surveillance de la Qualité du milieu littoral Edition 2011 (IFREMER, ROCCH). 
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remobilisation des sédiments au cours d’évènements de crues, de dragage ou de travaux 

d’aménagements (Coynel et al., 2007 ; Audry et al., 2004b). Les stocks en polluants métalliques du 

système Lot-Garonne ont été évalués à environ 200 t de Cd (Audry et al., 2004a ; d'après les travaux 

de Lapaquellerie et al., 1995), 10 000 t de Zn, 1 000 t de Pb et 300 t de Cu (Audry, 2003). Selon les 

travaux d’Audry et al. (2004a), les flux en éléments métalliques entrant dans l’estuaire de la Gironde 

sont estimés à 11-14 t/an pour le Cd, 1 300-1 450 t/an pour le Zn, 126-214 t/an pour le Cu et 127-

155 t/an pour le Pb. Ces métaux sont très majoritairement transportés par la phase particulaire et la 

contribution du Lot à ces apports est évaluée de 74 % à 96 % pour le Cd, à environ 60 % pour le Zn, 

de 50 % à 60 % pour le Cu et à près de 80 % pour le Pb (Audry et al., 2004a). L’évolution des 

concentrations en Cd particulaire et dissous le long du continuum Lot-Garonne-Gironde selon l’étude 

de Blanc et al. (1999) est présentée sur la Figure 1.4. Ces teneurs diminuent progressivement de 

460 µg/g à 0,43 µg/g entre le Riou-Mort et Le Verdon pour la phase particulaire. Les concentrations 

dans la phase dissoute suivent la même tendance, allant de plus de 40 000 ng/L dans le Riou-Mort à 

64 ng/L pour La Réole, puis tendent à remonter jusqu’à 380 ng/L dans l’estuaire, au niveau du 

Verdon. 

Ainsi, plus de 90 % des apports en Cd particulaire seront libérés sous forme dissoute au niveau 

de l’estuaire avec l’apparition du gradient de salinité. Toutefois, cette dissolution peut s’étaler sur 

plusieurs années. Les concentrations en matière en suspension et les réactions d’oxydo-réduction 

dans les zones à forte turbidité et dans les sédiments de l’estuaire de la Gironde contribuent 

également à piéger temporairement le Cd sous forme particulaire. Les bilans de masse indiquent que 

plus de 50 % de Cd sortant sous-forme dissoute de l’estuaire de la Gironde dérivent indirectement de 

la remise en suspension des sédiments de l’estuaire par les opérations de dragage (Blanc et al., 

2006). Cette remobilisation du Cd dans la colonne d’eau entraine une bioaccumulation de cet 

élément métallique chez plusieurs espèces de bivalves et de poissons de l’estuaire présentant un 

intérêt économique tels que les huîtres creuses, l’anguille européenne, la sole ou le mullet 

(Baudrimont et al., 2005 ; Durrieu et al., 2005). Cette contamination peut avoir également des 

répercussions même au-delà de l’estuaire. En effet, au sein de la baie de Marennes-Oléron, première 

zone ostréicole européenne, les concentrations en Cd dans les huîtres sont proches du seuil de 

consommation et ses teneurs sont au moins partiellement corrélées aux apports en Cd dissous et 

particulaire provenant de la Gironde (Strady et al., 2011). 

Parmi les polluants organiques, la présence des HAP reste modérée dans l’estuaire avec des 

teneurs en HAP totaux dans les sédiments globalement comprises entre 1 000 et 2 000 ng/g p.s. 

(Budzinski et al., 1997). Selon ces travaux, les HAP les plus représentés dans ces sédiments sont les 

suivants : pérylène > fluoranthène > pyrène > chrysène > benzo[b]fuoranthène + 

benzo[j]fluoranthène > benzo[g,h,i]pérylène > indéno[1,2,3-c,d]pyrène > benzo[a]anthracène > 

benzo[k]fluoranthène, benzo[e]pyrène, benzo[a]pyrène (B[a]P) > anthracène, 

dibenzo[a,c]anthracène, dibenzo[a,h]anthracène. Enfin, les rejets médicamenteux et leurs impacts 

sur les organismes aquatiques restent au cœur des recherches actuelles bien que l’estuaire de la 

Gironde se soit avéré faiblement contaminé par cette classe de composés en comparaison d’autres 

estuaires français tels que l’estuaire de l’Adour et l’estuaire de Seine (Budzinski & Togola, 2006). 
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Figure 1.4. Évolution des concentrations en Cd dissous (A) et particulaire (B) le long du continuum 
Lot-Garonne-Gironde, d’après Blanc et al. (1999). 

Les flux sont mentionnés en t/an dans les carrés blancs et en µg/m.sec dans les cercles blancs. Les distances 
kilométriques indiquées en bas de chaque figure correspondent aux distances entre chaque point de 

prélèvements. 
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2.2. Cas du Bassin d’Arcachon 

Le Bassin d’Arcachon est une lagune mésotidale semi-fermée de forme triangulaire qui s’étend 

sur 155 km² dont les deux tiers sont découverts à marée basse. L’ouverture du bassin sur l’océan 

Atlantique se fait par un accès unique d’environ 3 km de large, appelé « les passes », qui permettent 

la circulation de l’eau entre le Bassin et l’océan. Ces passes sont constituées de chenaux principaux 

délimités par des bancs de sable dont le tracé est modifié au gré des marées et des tempêtes rendant 

la navigation délicate dans cette zone. Les courants de jusant dominant dans cette partie aval du 

Bassin tendent à expulser les eaux de la lagune vers l’Océan alors que les courants plus faibles des 

zones plus internes et des chenaux transversaux dirigés vers l’intérieur tendent à faire stagner les 

eaux (Plus et al., 2006). Le temps de renouvellement des eaux du Bassin (nombre de jours 

nécessaires à l’abaissement de la concentration d’une substance marqueur jusqu’à 37 % de sa teneur 

initiale) a été estimé à 13 j et 16 j respectivement pour les saisons hivernale et estivale malgré une 

grande hétérogénéité de ces valeurs entre l’entrée de la lagune et sa partie interne où les durées de 

renouvellement peuvent être multipliées par deux ou trois (Plus et al., 2006). L’étude montre aussi 

une forte influence du vent et des débits des principaux tributaires du Bassin.  

Le bassin versant total de la lagune couvre une superficie de 4 138 km² et comprend deux 

systèmes hydrographiques : les bassins versants drainés de manière directe par les cours d’eau 

naturels (~3 000 km² ; 19 rivières sur les façades sud et à l’Est) et ceux drainés de manière indirecte 

par les lacs ou canaux (~1 140 km² ; les lacs de Hourtin et de Lacanau ainsi que le canal du Porge au 

Nord et le lac de Cazaux-Sanguinet et le canal des Landes au sud). La Leyre constitue le principal 

apport en eau douce de la lagune, drainant 70 % de la surface des bassins versants et déversant 50 % 

du volume total d’eau douce. L’ensemble de ces cours d’eau draine un bassin versant composé 

d’environ 80 % de forêts, 5 % de cultures agricoles et 10 % de zones urbaines (Crespo, 2009 ; d'après 

les travaux de Manaud et al., 1997). La Figure 1.5 présente une illustration du réseau hydrographique 

du Bassin d’Arcachon.  

Le Bassin est constitué de différents environnements tels que les prés-salés, les marais 

endigués, l’Ile aux Oiseaux, les bancs de sables (Banc d’Arguin), les larges platiers intertidaux, les 

deltas fluviatiles (Leyre, Lège), les parcs ostréicoles et les récifs d’huîtres sauvages. Comme l’estuaire 

de la Gironde, le Bassin est classé Zone Naturelle d'intérêt Écologique Faunistique et Floristique 

(ZNIEFF) de type 2 et Natura 2000 (Zone Spéciale de Conservation Directive "Habitat-Faune-Flore" et 

Zone Spéciale de protection Directive « Oiseaux » ; GEREA, 2010). En effet, il est notamment colonisé 

par le plus grand herbier à zostères d’Europe (Zostera noltii et Zostera marina) servant de frayère et 

de nourricerie à de nombreuses espèces. Par ailleurs, le Bassin est également un site préférentiel de 

nidification, d’hivernage ou de haltes migratoires pour un bon nombre d’espèces d’oiseaux 

remarquables (LPO-Aquitaine, 2004). Par conséquent, le Bassin d’Arcachon constitue un site 

écologique d’importance internationale (GEREA, 2010). L’économie du Bassin est principalement 

tournée vers l’ostréiculture, la pêche et le tourisme et l’industrialisation y est encore faible. De plus, 

la navigation de plaisance est en plein essor depuis maintenant plusieurs années engendrant une 

fréquentation très importante du bassin par les embarcations dont la densité a été évaluée à environ 

168 bateaux au km² (Ifremer & LPTC, 2008). Par ailleurs, le Bassin subit une pression démographique 

très importante et représente dorénavant à lui seul 25 % de la population habitant sur le littoral 

Aquitain (GEREA, 2010). 
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Figure 1.5. Réseau hydrographique du Bassin d’Arcachon 

Source : SYBARVAL, SCOT – Bassin d’Arcachon et Val de l’Eyre, état initial de l’environnement (2008) 
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Malgré une bonne connaissance de l’environnement physique et biologique de la lagune dès le 

début du 20ème siècle, l’étude de la contamination du Bassin par les polluants anthropiques n’a 

débuté, comme pour l’estuaire de la Gironde, que dans les années 1980 avec la fondation du RNO. 

Actuellement, les trois métaux réglementés (Cd, Pb et Hg), les HAP (les 16 HAP prioritaires ainsi que 

certains dérivés alkylés), les PCB et le DDT (dichlorodiphényltrichloréthane) ainsi que ses produits de 

dégradation (DDE et DDD) sont régulièrement suivis dans le Bassin. De plus, depuis l’interdiction 

d’utilisation du TBT (tributylétain) en tant qu’antifouling, les substances l’ayant remplacé (biocides, 

Cu) sont également au cœur de récentes études (par exemple, ASCOBAR, 2010 ; Ifremer & LPTC, 

2008) tout comme les pesticides et insecticides (ASCOBAR, 2010 ; Auby et al., 2007).  

Selon le rapport sur la qualité du milieu marin littoral de l’Ifremer (2008), la contamination des 

huîtres du Bassin (sites des Jacquets, de Comprian et du Cap Ferret) reste globalement faible avec 

des valeurs généralement inférieures ou proches de la médiane nationale. Plus précisément, les 

teneurs en Cd qui avaient tendance à décroitre jusqu’aux années 1999-2000, sont dorénavant stables 

et bien inférieures à la norme de consommation. Les concentrations en Ag des huîtres du Bassin sont 

bien inférieures à la médiane nationale, les teneurs en Cr, Ni et V sont peu différentes de celles-ci, ou 

un légèrement supérieures. Depuis le début des années 1990, les teneurs en Pb tendaient à décroître 

lentement dans les huîtres des 3 points du Bassin d'Arcachon. Depuis le début des années 2000, la 

même tendance est observée au Cap Ferret alors qu’une augmentation est notée aux Jacquets et de 

manière encore plus marquée à Comprian. Les médianes des concentrations mesurées dans les 

huîtres des trois sites du Bassin sont proches de la médiane nationale. Les teneurs en Hg sont stables 

depuis quelques années et proches de la médiane nationale. Cependant, une légère augmentation 

de la bioaccumulation est notable pour ce composé sur le site de Comprian conduisant à une valeur 

médiane supérieure à celle observée au niveau national. Quels que soient les sites, les 

concentrations mesurées sont très inférieures aux seuils réglementaires. Le bulletin 2011 de l’Ifremer 

confirme la stabilité des concentrations en Cd et Hg. Une nouvelle fois, les teneurs en Pb montrent 

une légère augmentation au cours des dernières années pour les sites du fond de bassin (Comprian 

et Les Jacquets) notamment (Ifremer, 2011). 

Après une période où les teneurs en Zn avaient diminué dans les huîtres, les concentrations 

sont actuellement stables au Cap Ferret mais tendent à augmenter sur les deux autres sites, 

notamment aux Jacquets (Ifremer, 2008). Les teneurs médianes sont actuellement proches voire 

légèrement supérieures à la médiane nationale. La situation semble plus inquiétante pour le Cu, dont 

la concentration dans les bivalves augmente progressivement au cours du temps pour tous les sites 

de prélèvement, notamment pour les sites de Comprian et des Jacquets (Figure 1.6). Le rapport du 

projet ASCOBAR (2010) fait également état d’une bioaccumulation importante en Zn et Cu chez les 

huîtres provenant de différents sites internes du Bassin, alors que les teneurs des organismes en Cd 

restent faibles. Ces résultats sont d’autant plus inquiétants que le Cu et le Zn sont des éléments 

essentiels normalement bien régulés par les organismes. Les facteurs de bioaccumulation obtenus en 

comparant les teneurs mesurées chez les huîtres du site le plus contaminé (Le Tès) à celles obtenues 

sur le site référence (banc d’Arguin) sont aux alentours de 2,5 à 3 pour le Zn et de 6 pour le Cu 

démontrant ainsi une présence non-négligeable de ces composés dans le bassin (ASCOBAR, 2010) 

malgré l’absence de données analytiques sur le compartiment abiotique. 
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Figure 1.6. Évolution de la bioaccumulation en Cu chez les huîtres du site de Comprian (a) et des 
Jacquets (b) selon le rapport Ifremer de 2008. 
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L’augmentation des teneurs en Cu chez les huîtres du Bassin depuis ces 20 dernières années 

est probablement liée à l’utilisation de ce composé dans les peintures antisalissure en remplacement 

du TBT (Ifremer & LPTC, 2008). Selon le rapport présenté par l’IFREMER et le LPTC (Université de 

Bordeaux) concernant l’impact potentiel des activités nautiques sur la qualité des eaux du Bassin 

d'Arcachon (2008), entre 3 et 4,5 t de cuivre seraient utilisées annuellement à cet effet (évaluation 

sur la période 1997-1999). Cependant, les médianes des concentrations en Cu mesurées dans les 

huîtres du Bassin sont du même ordre ou inférieure à la médiane nationale (Ifremer, 2008). 

Les PCB sont également suivis dans le Bassin d’Arcachon. Le congénère 153 est considéré 

comme représentatif de la contamination globale par ce groupe de substances (RNO, 2006). Les 

concentrations en PCB 153 dans les huîtres sont assez stables au cours du temps au sein du Bassin 

avec des teneurs plus élevées au Cap Ferret (valeur égale à la médiane nationale) que sur les autres 

points (Comprian et Les Jacquets) dont la concentration est inférieure à la médiane nationale 

(Ifremer, 2008). 

Malgré une forte diminution des concentrations en DDT et ses produits de dégradation, 

certains sites du Bassin sont encore marqués par une contamination non-négligeable par ce type de 

composés par rapport aux autres sites côtiers français, avec des teneurs quatre fois supérieures à la 

médiane nationale pour les sites du Cap Ferret et des Jacquets (Ifremer, 2008). 

Dans une étude menée par l’Ifremer sur la période 2005-2006 visant à caractériser l’état de la 

contamination du Bassin d’Arcachon par les insecticides (Fipronil et métabolites, Chlorpyrifos et 

métabolite, Chlorfenapyr, Bifenthrine, Cyperméthrine, Perméthrine et Lindane) et les herbicides 

(Diuron, Terbuthylazine et métabolite, Métalochlore, Alachlore, Oxadiazon et Irgarol), il a été 

démontré que l’ensemble des composés recherchés sont présents dans le Bassin, au moins une fois 

dans l’une des matrices échantillonnées (eaux des tributaires ou du bassin, sédiments ou huîtres, 

(Auby et al., 2007). Globalement les concentrations en insecticides mesurées dans les eaux du Bassin 

sont faibles, parfois en dessous de la limite de quantification. Cependant, certains composés comme 

de Chlorpyrifos et la Bifenthrine atteignent des teneurs susceptibles de nuire aux crustacés 

(supérieures à la NOEC, no observed effect concentration, de la mysidacée marine Americamysis 

bahia). De façon similaire, les concentrations mesurées dans les eaux pour les herbicides sont 

généralement inférieures aux seuils de toxicité déterminés pour les microalgues, sauf dans le cas de 

l'Irgarol, molécule très toxique pour le phytoplancton et très rémanente, dont l'utilisation dans le 

Bassin se limite aux peintures anti-salissures. Ce biocide présente, dans les eaux du Bassin, des 

concentrations supérieures à ce qui était mesuré par le passé et mériterait, selon les auteurs, d'être 

suivi dans l'avenir. La contamination des huîtres par de nombreux pesticides a été mise en évidence 

presque exclusivement entre le printemps et l’été qui correspond à la période durant laquelle leur 

teneur lipidique est maximale. Cependant, la majorité des substances a seulement été détectée 

(valeurs inférieures au seuil de quantification) ou mesurée dans des proportions largement 

inférieures aux plus faibles limites maximales de résidus autorisés pour la consommation. La 

bioaccumulation la plus importante a été enregistrée pour la Perméthrine avec une teneur de 

3 µg/g p.s. chez les huîtres de Comprian et des Jacquets. Globalement, la comparaison des valeurs 

obtenues par cette étude aux normes et seuils de qualités actuels ne montre pas de risque 

environnemental particulier bien que cette conclusion soit à nuancer étant donné que les pesticides 

sont présents sous forme de mélange complexe et que les valeurs guides actuelles ne sont pas 

déterminées pour l’ensemble des composés (Auby et al., 2007). 
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Les travaux de Baumard et al. (1998) ont montré une contamination modérée des sédiments 

prélevés dans le Bassin d’Arcachon en 1995 avec des concentrations en HAP totaux à l’intérieur de la 

lagune comprises entre 900 ng/g et 4 100 ng/g. Le site océanique du Banc d’Arguin est très 

marginalement contaminé avec une teneur de seulement 30 ng/g. La transplantation de moules sur 

les différents sites étudiés montre que la bioaccumulation en HAP est positivement corrélée au 

niveau de contamination des sédiments. En effet, les individus exposés aux sédiments modérément 

contaminés (< 2 000 ng/g) révèlent également une bioaccumulation modérée comprise entre 300 et 

500 ng/g alors que ceux transplantés sur les sites les plus fortement impactés (> 3 000 ng/g) 

accumulent jusqu’à plus de 2 000 ng/g de HAP (Baumard et al., 1998). Selon ces auteurs, la pollution 

ainsi révélée est principalement d’origine pyrolytique et liée aux activités anthropogéniques. Cette 

conclusion est soutenue par le bulletin de l’Ifremer (2008) qui fait état d’une contamination au 

fluoranthène (HAP pyrolytique provenant notamment de la combustion des essences et considéré 

comme représentatif de la contamination globale en HAP ; RNO, 2006) supérieure à la médiane 

nationale chez les huîtres de Comprian et des Jacquets, jugés comme les deux points les plus 

contaminés de la côte Aquitaine pour ce composé (Ifremer, 2008). L’étude rapporte également que 

les teneurs en fluoranthène semblent avoir diminué entre 2004 et 2006 au Cap Ferret et aux 

Jacquets, alors qu'à Comprian, l'augmentation des concentrations observées depuis la fin des années 

1990 paraît se poursuivre. 

Toujours en 2008, le rapport fourni par l’IFREMER et le LPTC alerte sur le fait que sur les sites 

des Jacquets et du Cap Ferret ont vu leur contamination en HAP tripler en dix ans. Ces deux points 

sont proches d’une très grande zone de mouillage et situés dans la partie de la lagune qui subit la 

plus forte pression motonautique. À Comprian, où la pression nautique est plus faible, la progression 

est plus faible puisque les valeurs n’ont que doublé au cours de la période 1996-2004 (Ifremer & 

LPTC, 2008). La Figure 1.7 illustre l’augmentation de l’accumulation en HAP totaux et en 

Fluoranthène évoquée dans cette étude. Les résultats représentés sur cette figure montrent 

également que les teneurs en HAP dans les huîtres s’approchent dangereusement de la valeur guide 

de l’ANSES fixée à 500 µg/g p.s. Selon l’extrapolation linéaire théorique des données, ce seuil 

pourrait être atteint aux alentours de 2017 (Ifremer & LPTC, 2008). De plus, étant donné l’existence 

d’une forte variabilité inter-saisonnière dans la bioaccumulation des contaminants par les huîtres du 

Bassin (ASCOBAR, 2010), il est possible que les teneurs en HAP soient différentes, probablement plus 

fortes, si elles sont mesurées lors de la période estivale au lieu de la période hivernale comme c’est 

actuellement le cas (Ifremer & LPTC, 2008). Par ailleurs, les auteurs concluent également au 

classement de la zone amont du Bassin d’Arcachon dans les masses d’eau en Risque de Non Atteinte 

du Bon État (RNABE) chimique au vu des teneurs en fluoranthène dans les eaux du Bassin 

extrapolées des concentrations présentes dans les sédiments.  

Au vu de l’ensemble des informations rassemblées ici, la problématique de la contamination 

du Bassin d’Arcachon semble extrêmement complexe étant donné la diversité et la fragilité des 

écosystèmes qu’il abrite, les nombreuses sources de contaminations potentielles, la variabilité 

intrinsèque du milieu, et le temps de séjour relativement long des contaminants dans la lagune lié au 

faible taux de renouvellement des eaux. 
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Figure 1.7. Évolution de la bioaccumulation en HAP chez les huîtres du Bassin d’Arcachon sur les 
sites du Cap Ferret, des Jacquets et de Comprian. 

Figure issue du rapport IFREMER-LPTC (2008) construite à partir des données recueillies par le RNO sur la 
période 1996-2004 
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3. CHOIX DES SUBSTANCES TESTEES ET DES SITES DE PRELEVEMENTS 

L’un des objectifs principaux de ce travail de thèse consistait à caractériser les effets toxiques 

de substances chimiques emblématiques de la contamination des sédiments aquitains à l’aide du test 

embryo-larvaire Medaka (MELA). Au vu des profils de contamination détaillés dans les paragraphes 

précédents, les deux familles de composés paraissant les plus problématiques en Aquitaine semblent 

être les éléments traces métalliques et les HAP notamment pour le continuum Lot-Garonne-Gironde 

et le Bassin d’Arcachon respectivement. Nous avons donc choisi d’orienter nos études autour d’une 

problématique « contamination métallique » centrée sur le système fluvio-estuarien de la Gironde et 

d’une problématique « contamination organique – HAP » autour du Bassin d’Arcachon.  

3.1. Sélection des substances modèles, des concentrations cibles 
testées et des sites de prélèvements pour la problématique 
« contamination métallique » 

3.1.1. Choix des composés modèles et des concentrations cibles 

Le Cd s’est imposé dans cette sélection en tant que composé emblématique de la 

contamination polymétallique historique du système Lot-Garonne-Gironde. Comme évoqué 

précédemment, la découverte d’une accumulation excessive en Cd dans les bivalves de la zone avale 

de l’estuaire de la Gironde marque le début d’une longue série d’études visant à suivre l’évolution et 

les impacts de la pollution métallique sur les écosystèmes de la région. De nos jours, le Cd est encore 

présent dans des concentrations notables dans les différents compartiments environnementaux du 

système Lot-Garonne-Gironde comme discuté plus haut. Les effets liés à une intoxication massive au 

Cd sont tristement connus depuis les années 1950. Ce composé est identifié comme étant à l’origine 

de la maladie touchant certains habitants de la région de Toyama au Japon fortement exposés par 

l’intermédiaire de l’eau et de la nourriture, contaminées elles-mêmes par les rejets d’une 

exploitation minière de la région. L’intoxication au Cd conduit à un ramollissement osseux et à de 

graves insuffisances rénales. Les violentes douleurs causées par la maladie lui valent le surnom de 

maladie Itai-Itai. Par ailleurs, le Cd a été identifié comme agent cancérigène et potentiellement 

mutagène (UE, 2004). Les effets toxiques du Cd chez les organismes aquatiques sont détaillés dans le 

paragraphe 1.2 du Chapitre 3.  

En parallèle du Cd, nous avons souhaité étudier un élément métallique essentiel au bon 

fonctionnement de l’organisme. Le Cu a été retenu en raison de sa présence dans des gammes de 

concentrations équivalentes à celle du Cd au sein du système Lot-Garonne-Gironde (Tableau 1.2). 

Par ailleurs, la bioaccumulation en Cu croissante d’année en année observées chez les bivalves du 

bassin d’Arcachon en fait également un composé d’intérêt pour cet environnement d’étude. Ces 

données indiquent également qu’en dépit des processus de régulation présents chez les organismes 

exposés, ce composé omniprésent en Aquitaine peut s’accumuler anormalement dans les tissus et 

potentiellement engendrer des effets délétères chez les individus contaminés (voir paragraphe 1.2 

du Chapitre 3 pour plus de détails). Le Cu et le Cd font parties des dix métaux considérés comme les 

plus préoccupants pour l‘environnement et les plus toxiques pour les écosystèmes aquatiques (Islam 
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& Tanaka, 2004). Ces dix métaux sont, dans un ordre décroissant de toxicité : le Hg, le Cd, l‘Ag, le Ni, 

le Se, le plomb, le Cu, le Cr, l‘As et le An. 

Les concentrations cibles lors des tests embryo-larvaires visant à caractériser le spectre de 

toxicité de ces composés ont été déterminées en fonction des teneurs rapportées pour le 

compartiment sédimentaire le long du continuum Lot-Garonne-Gironde, qui sera notre milieu 

modèle pour la problématique « contamination métallique ». Une synthèse des concentrations en Cu 

et en Cd rapportées dans la littérature est donnée dans le Tableau 1.2 (Quelques valeurs concernant 

le Bassin d’Arcachon sont également présentées à titre indicatif).  

Tableau 1.2. Récapitulatif des concentrations en Cu et en Cd relevées dans les sédiments de la Région Aquitaine 

Système Site 
Cd  

(µg/g p.s.) 

Cu  

(µg/g p.s.) 
Référence 

Gironde Le Verdon 0,43 - (Blanc et al., 1999) 
 Marais salant Nord Médoc < 0,5 ~25 (Baudrimont et al., 2005) 
 Cheyzin 0,67 33 (Geffard, 2001) 

Garonne Bordeaux 0,7 29,5 (Grousset et al., 1999) 
 La Réole 2,6 - (Blanc et al., 1999) 
 La Réole 0,92 21,7 (Grousset et al., 1999) 
 Tonneins 0,93 9,6 (Grousset et al., 1999) 
 Saint Léger 0,44 17,1 (Grousset et al., 1999) 
 Port Pascau 1,44 - (Blanc et al., 1999) 
 Thouars 0,41 10,3 (Grousset et al., 1999) 

Lot Moyenne annuelle Temple/Luzech/Cajarc 2006 14,75 24,35 (Shinn et al., 2009) 
 Moyenne annuelle Temple/Luzech/Cajarc 1987 41,67 31,67 (Shinn et al., 2009) 
 Temple 12,5 - (Blanc et al., 1999) 
 Temple 53 43 (Audry et al., 2004a) 
 Temple 20,4 30,7 (Audry et al., 2004b) 
 Saint Radegonde 17 22,8 (Grousset et al., 1999) 
 Cajarc 20,6 - (Blanc et al., 1999) 
 Cajarc 125 97,7 (Audry et al., 2004b) 
 Cajarc 65 64 (Audry et al., 2004a) 
 Bouillac 26,4 - (Blanc et al., 1999) 
 Riou 16,1 25,4 (Grousset et al., 1999) 
 Decazeville/Riou-Mort 460 - (Blanc et al., 1999) 
 Boisse-Penchot (amont) 0,74 27 (Audry et al., 2004a) 
 Marcenac (amont) 0,81 26,9 (Audry et al., 2004b) 

Bassin d'Arcachon Arès 0,3 20,4 (Geffard, 2001) 
 Argiles 0,28 7,8 (Geffard, 2001) 

La gamme de concentrations cibles testées comprend trois valeurs en plus du témoin négatif. 

Les doses correspondant à chaque point de la gamme ont été déterminées en fonction des 

concentrations en Cd, retrouvées dans le continuum Lot-Garonne-Gironde. La plus forte 

concentration (3X) a été fixée à 20 µg/g p.s. comme représentative des teneurs en Cd pouvant être 

observées dans les sédiments du Lot, à l’exception des zones très fortement impactées les plus 

proches de la source de contamination qui peuvent atteindre des concentrations parfois supérieures 

à 100 µg/g. Les deux autres points de la gamme ont été répartis de manière homogène avec un 

traitement 1X fixé à 6,5 µg/g p.s. qui correspond globalement à la moyenne des teneurs en Cd des 

sédiments du continuum (en excluant les « hot spots ») et une dose 0,3X établie à 2 µg/g p.s., 

légèrement supérieure au niveau de base déterminé à 0,33 µg/g par Audry et al. (2004b). Cette 

concentration se situe dans les valeurs hautes pouvant être mesurées au sein des sédiments de la 

Garonne. 
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3.1.2. Choix des sites de prélèvements 

Au cours de l’étude de l’impact toxique de matrices sédimentaires naturelles contaminées en 

éléments métalliques, nous avons souhaité analyser les réponses toxiques induites par différents 

sédiments prélevés le long du système Lot-Garonne en suivant le gradient de la contamination dont 

la source se situe aux abords de Decazeville en Aveyron. Cinq points de prélèvements stratégiques 

ont été sélectionnés : 

 JOANIS : ce point est situé sur le Riou-Mort, à équidistance (environ 2 km) du site de 

l’ancienne usine d’extraction minière responsable de la pollution métallique et de la 

confluence avec le Lot. La concentration en métaux dans les sédiments de cette zone est 

très forte (Bertin & Bourg, 1995) étant donné que les rejets sous forme dissoute 

commencent à s’adsorber sur la phase particulaire dès 0,5 km de la source (Blanc et al., 

1999). 

 BOUILLAC : ce point de prélèvement est placé à l’exacte confluence du Riou-Mort avec le 

Lot, résultant théoriquement en une dilution de la pollution métallique apportée par le 

cours d’eau contaminé. Ce site, lorsqu’il est comparé à un point amont, représente 

également le potentiel toxique des sédiments apportés par le Riou-Mort dans le Lot. 

 LE TEMPLE : ce site se situe sur le Lot, à environ 200 km en aval de la source de la 

contamination et à une quinzaine de km de la confluence du Lot avec la Garonne. Ce point 

servira d’état des lieux de la toxicité des sédiments juste avant leur entrée dans la 

Garonne.  

 LA REOLE : ce point est situé à environ 50 km en aval de la confluence du Lot avec la 

Garonne et marque également la limite amont de la marée dynamique mais sans que le 

gradient de salinité ne s’y fasse déjà sentir. 

 BORDEAUX : ce point est situé à environ 25 km du début de l’estuaire (Bec d’Ambès) et est 

soumis à la marée dynamique et à la marée de salinité. L’étude de ce point pourra 

permettre d’évaluer la toxicité des sédiments juste avant leur entrée dans l’estuaire, 

intégrant à la fois la contamination métallique potentielle issue du Lot et l’éventuel apport 

en contaminants provenant de l’agglomération bordelaise. 

L’ensemble des points de prélèvements étudiés pour cette problématique « contamination 

métallique » est présentée sur la Figure 1.8. Le détail de la méthode de prélèvement utilisée est 

présenté dans la partie 1 du Chapitre 2. 

3.2. Sélection des substances modèles, des concentrations cibles 
testées et des sites de prélèvements pour la problématique 
« contamination organique – HAP » 

3.2.1. Choix des composés modèles et des concentrations cibles 

Comme mentionné précédemment, le Bassin d’Arcachon servira de milieu d’étude pour la 

problématique « contamination organique – HAP ». Les HAP modèles ont donc été déterminés 

d’après la caractérisation chimique des sédiments de la lagune réalisée dans le cadre du projet 

ASCOBAR 2008-2009 (Crespo, 2009). Il est à noter que lors du choix des substances et des 

concentrations cibles effectué au cours du premier semestre 2009, les données des travaux sus-cités
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Figure 1.8. Sites d'échantillonnage sur le continuum Lot-Garonne 

Les sites d’échantillonnage sont marqués d’un point orange. L’étoile rouge symbolise la source de la 
contamination métallique (site de l’ancienne usine d’extraction de zinc). 
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n’étaient pas disponibles dans leur intégralité. Par ailleurs, la toxicité de nombreux HAP a 

préalablement été évaluée au cours des travaux de thèse de Ludovic Vicquelin (2011). L’efficacité du 

test MELA pour la caractérisation du profil de réponses toxiques induites par des composés 

hydrophobes contenus dans une matrice sédimentaire a déjà été démontrée au cours de ce travail. Il 

ne s’agit donc pas ici de réitérer les mêmes études mais bien d’utiliser le test MELA, dans un contexte 

visant à évaluer la toxicité et le mode d’action de composés présents dans l’environnement d’étude 

mais dont le potentiel toxique reste néanmoins mal connu. 

Le pyrène (Pyr) fait partie des trois HAP les plus abondants dans les sédiments du Bassin 

d’Arcachon (Crespo, 2009 ; Chodjaï, 2008) et de l’estuaire de la Gironde (Budzinski et al., 1997). Ce 

composé appartient d’ailleurs à la liste des substances prioritaire de l’US-EPA. Malgré cela, le Pyr 

reste relativement peu étudié en termes de toxicité vis-à-vis des organismes aquatiques (INERIS, 

2005b). De plus, selon les travaux d’Alexia Crespo (2009), « le pyrène est d’autant plus intéressant à 

suivre que ses concentrations dans l’eau (comprendre « dans les eaux du Bassin d’Arcachon ») sont 

équivalentes voire supérieures à sa concentration calculée sans effet qui est particulièrement basse 

(3 ng/L) ». Les profils de bioaccumulation des HAP dans les huîtres du Bassin sont similaires à ceux 

observés dans les sédiments. De plus, le Pyr fait partie des HAP les plus présents dans les tissus des 

huîtres avec des concentrations variant de 15,4 ng/g p.s. pour le site d’Arguin à 81 ng/g p.s. pour le 

site de Comprian (Crespo, 2009). À titre indicatif, les valeurs de bioaccumulation en HAP totaux pour 

ces mêmes points de prélèvements sont respectivement de 287,5 ng/g p.s. et de 511,8 ng/g p.s.  

Le Pyr a été sélectionné comme HAP modèle au cours du présent travail. Nous avons 

également souhaité étudier les effets d’un dérivé monoalkylé de ce composé, le 1-méthylpyrène 

(MePyr). Ce composé a déjà été détecté dans des sédiments marins contaminés en HAP (Notar et al., 

2001) et s’est avéré bioaccumulable chez des organismes aquatiques tels que les huîtres, les crabes 

et les poissons téléostéens (Monien et al., 2009 ; Kollock et al., 2008 ; d'après les travaux de Pancirov 

& Brown, 1977). Le MePyr est par ailleurs considéré comme potentiellement cancérigène chez les 

mammifères (Glatt et al., 2008 ; Engst et al., 1999). La présence de HAP alkylés a également été 

démontrée dans les sédiments du Bassin d’Arcachon les plus fortement contaminés en HAP (Crespo, 

2009). Parmi les HAP alkylés analysés, les dérivés monoalkylés du Pyr sont, en moyenne, les plus 

abondants dans les sédiments, et leur teneur relative peut atteindre 10 % à 15 %. Dans ces mêmes 

sédiments, les teneurs relatives en Pyr peuvent atteindre 15 % à 20 % de l’ensemble des HAP dosés 

(Crespo, 2009).  

Les concentrations en Pyr dans les sédiments de l’intérieur du Bassin d’Arcachon sur la période 

2008-2009 sont comprises entre moins de 1 ng/g pour le site d’Arguin et de Grand Banc (juin 2008) à 

plus de 1 100 ng/g pour le site de Bélisaire (mars 2009 ; Crespo, 2009). Étant donné que l’évaluation 

du potentiel toxique du Pyr et du MePyr au cours de ce travail comprend un aspect toxicologique, les 

concentrations cibles ont été également déterminées en fonction des différents seuils de toxicité 

estimés pour ces composés dans la littérature, dont quelques-uns sont rapportés dans le Tableau 

1.3. Comme pour l’étude des composés métalliques la gamme des concentrations cibles en HAP 

comprend trois doses en plus du contrôle négatif. La concentration 1X a été fixée à 900 ng/g p.s. afin 

de représenter les teneurs des sédiments les plus fortement contaminés en Pyr (comme Arès ou 

Bélisaire en mars 2009 avec respectivement 742 ng/g et 1 156 ng/g ; Crespo, 2009). Cette valeur est 

également comprise entre les seuils ERL et ERM du Pyr (ou TEL et PEL ou TEC et PEC ; MacDonald et 

al., 2000 ; Long et al., 1998 ; MacDonald et al., 1996), indiquant l’induction potentielle d’effets 
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toxiques. La concentration 0,3X a été établie à 270 ng/g p.s., représentative de teneur moyenne en 

Pyr des sédiments de l’intra-bassin égale à 224 ng/g selon les données recueillies en 2008 et 2009 

(Crespo, 2009). Enfin, la concentration 3X a été fixée à 2 700 ng/g p.s. soit dix fois la dose 

représentative des teneurs présentes dans les sédiments du Bassin. Cette valeur est également 

supérieure aux seuils ERM, PEL et PEC, au-delà desquels des effets toxiques sont fortement 

probables. Cette concentration a surtout un intérêt toxicologique mais peut également être atteinte 

dans des sites très fortement impactés, comme ce fut le cas en 2002 dans le port de la Teste où une 

teneur de 2 740 ng/g de Pyr a été mesurée dans les sédiments de surface (Crespo, 2009). 

Tableau 1.3. Quelques seuils de toxicité déterminés pour le Pyr contenu dans les sédiments marins 
ou d’eau douce 

 Pyrène (ng/g p.s.) Source 

ERL 665 (Long et al., 1995) 
ERM 2 600 (Long et al., 1995) 
TEL 153 (MacDonald et al., 1996) 
PEL 1 398 (MacDonald et al., 1996) 
TEC 195 (MacDonald et al., 2000) 
PEC 1 520 (MacDonald et al., 2000) 

ERL : Effect range low ; ERM : Effect range medium ; TEL : Threshold effect level ; PEL : Probable effect 
level ; Ces valeurs sont définies pour les sédiments marins ; TEC : Threshold effect concentration ; PEC 
: Probable effect concentrations ; Ces valeurs sont établies pour les sédiments d’eau douce. 

Les mêmes concentrations ont été utilisées pour le MePyr par manque de données 

environnementales précises pour ce composé et afin de pouvoir éventuellement comparer les 

réponses toxiques induites par le HAP parent et sont dérivé alkylé. 

3.2.2. Choix des sites de prélèvements 

Les sédiments analysés lors de cette étude pour la problématique « contamination organique » 

sont issus de la campagne de prélèvements de mars 2009 effectuée dans le cadre du projet ASCOBAR 

(2010) dont l’ensemble des sites d’échantillonnage est présenté sur la Figure 1.9. 

Cinq sédiments provenant de cette campagne ont été retenus pour l’évaluation de leur toxicité à 

l’aide du test MELA en se basant sur leur niveau global de contamination en HAP, présenté sur la 

Figure 1.10. Le jeu de sédiments a été sélectionné de manière à comprendre un sédiment «témoin » 

marginalement contaminé en HAP (<< 1 000 ng/g), deux sédiments modérément contaminés 

(compris entre 1 000 ng/g et 5 000 ng/g mais plus proche de la limite supérieure) et deux sédiments 

fortement contaminés (> 5 000 ng/g). Les cinq sédiments retenus sont les suivants : 

 GRAND BANC : ce point est situé à l’Ouest du Bassin, face aux passes. La concentration en 

HAP totaux du prélèvement de Mars 2009 est estimée à 280 ng/g (Crespo, 2009). C’est une 

zone d’ostréiculture et d’affluence nautique aux eaux néritiques moyennes (température 

de 6 °C à 22,5 °C, salinité de 26,8 ‰ à 33,2 ‰). 

 LES JACQUETS : ce site est situé sur la façade Ouest du Bassin, proche de la côte. Il est 

également fréquenté par le tourisme nautique. Ces eaux néritiques moyennes abritent des 

activités ostréicoles. La concentration en HAP totaux sur le prélèvement de mars 2009 est 

évaluée à environ 4 300 ng/g (Crespo, 2009). 

 ANDERNOS : ce point est situé au nord-est du bassin, proche de la côte et en sortie de port 

où les eaux ne sont que faiblement renouvelées notamment en période estivale 
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Figure 1.9. Sites d'échantillonnage sur le Bassin d'Arcachon (Projet ASCOBAR 2008-2009) 

Les sites échantillonnés au cours du projet ASCOBAR sont symbolisés par un point (blanc ou orange). Les sites 
retenus au cours du présent travail de thèse sont représentés par un point orange.  

 
 
 

 
Figure 1.10. Concentrations en HAP (ng/g p.s.) mesurées dans les sédiments du Bassin d'Arcachon 

(Projet ASCOBAR 2008-2009) 
Figure adaptée du compte-rendu du projet ASCOBAR (2010). Les concentrations ne concernent que les 16 HAP 

prioritaires retrouvés dans les sites suivants : Arguin (Ar), Bélisaire (Be), Grand Banc (Gb), Ile aux Oiseaux (Io), Le 
Tès (Lt), Comprian (Co), Les Jacquets (Lj), Andernos (And), Arès (Are), Audenge (Aud) et Cassy (Cas). Les 

sédiments prélevés au cours de la campagne de mars 2009 sont indiqués par une flèche noire. Les sites retenus 
au cours du présent travail de thèse ont leur nom encadré d’un rectangle orange. Les seuils de contamination de 

1 000 ng/g et 5 000 ng/g de HAP ayant servi au choix des sédiments sont indiqués par une ligne rouge.
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(Plus et al., 2006). Ses eaux sont qualifiées de néritiques internes (température de 1 °C à 

25 °C, salinité de 22 ‰ à 32 ‰). La concentration en HAP totaux pour le prélèvement de 

mars 2009 est évaluée à environ 4 900 ng/g (Crespo, 2009). 

 ARES : ce site se trouve dans la pointe Nord du bassin, en zone côtière, et également en 

sortie de port ce qui explique probablement les fortes concentrations en HAP totaux 

mesurées sur ce site. En mars 2009, les teneurs en HAP s’élevaient à environ 6 700 ng/g 

(Crespo, 2009). Comme pour Andernos, ses eaux sont dites néritiques internes et 

également lentement renouvelées.  

 BELISAIRE : ce point se situe dans l’angle Sud-Ouest du Bassin, presque en face du site de 

Grand Banc, sur la zone côtière du Cap Ferret dont la fréquentation nautique est 

importante. Non loin des passes, il est donc sous influence océanique, ce qui peut 

expliquer la variabilité des concentrations en HAP mesurées à ce point. La concentration 

en HAP totaux en mars 2009 s’élevaient à environ 9 900 ng/g (Crespo, 2009). 

3.3. Sélection des sites de référence potentiels 

Le choix d’un sédiment de référence « non-contaminé » est essentiel d’une part pour servir de 

contrôle négatif lors de l’évaluation de la toxicité des matrices sédimentaires naturellement 

contaminées issues du continuum Lot-Garonne-Gironde et du Bassin d’Arcachon et d’autre part pour 

servir de matrice de dopage lors de la caractérisation des effets toxiques des substances modèles 

mentionnées précédemment. Ce sédiment doit offrir des conditions acceptables pour le 

développement des embryons de Medaka. Il doit donc présenter les caractéristiques suivantes : 

 Une granulométrie intermédiaire et globalement homogène. Des particules fines 

risqueraient d’engendrer le recouvrement total des embryons et de perturber leurs 

échanges avec le milieu extérieur. Inversement, une granulométrie trop grossière limiterait 

les surfaces de contact entre les œufs et les grains de sédiments, compromettant ainsi un 

bon transfert des contaminants vers les organismes. D’autre part, une taille de particules 

trop élevée limiterait la surface spécifique disponible pour l’adsorption des substances au 

cours des procédures d’enrobage. 

 Une teneur en matière organique limitée afin de restreindre d’éventuels développements 

de microorganismes qui pourraient biaiser les résultats des tests.  

 Une contamination chimique marginale n’induisant pas d’effets toxiques notables chez les 

embryons et larves de Medaka se développant à son contact. Ceci inclut évidemment des 

concentrations en polluants environnementaux de type métaux et polluants organiques 

faibles mais également des teneurs limitées en d’autres macropolluants tels que 

l’ammonium ou les sulfures.  

 Le sédiment doit aussi permettre le maintien de conditions d’oxygénation suffisantes pour 

le bon développement des embryons à l’interface eau-sédiment d’au moins 60 % de 

saturation minimum selon la réglementation (OCDE, 1998, 1992b). 

 Enfin, la matrice sédimentaire devrait en théorie être représentative de l’environnement 

étudié. Cependant, étant donné la diversité et la complexité des milieux analysés au cours 

de ces travaux de thèse, il semblerait que ce critère-là ne soit pas réalisable, ne serait-ce 
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qu’en considérant le fait que nous étudions une lagune marine et un système fluvial. De 

plus, les sédiments au sein d’un même milieu, par exemple le continuum Lot-Garonne-

Gironde, sont également très variables. Satisfaire le présent critère reviendrait à multiplier 

le nombre de matrices de référence, ce qui n’aurait plus aucun sens dans le cadre de 

l’évaluation de la toxicité de sédiments le long d’un gradient de contamination, comme 

c’est le cas ici.  

Deux sites de référence potentiels ont été retenus le long du continuum Lot-Garonne-

Gironde : 

 MARCENAC : ce site est situé sur le Lot, en amont de sa confluence avec le Riou-Mort et 

donc non-impacté par la contamination métallique apportée par ce dernier. Le point de 

prélèvement est placé en amont du barrage de Livinhac Le Haut, village de l'Aveyron situé 

à 5 km environ de Decazeville. Le sédiment de ce site est considéré comme peu ou pas 

contaminé du point de vue des micropolluants métalliques (Audry et al., 2010 ; Audry et 

al., 2004b).  

 CADAUJAC : Ce point est situé à une dizaine de km en amont de Bordeaux sur la Garonne. 

Ce site a été envisagé comme point de référence potentiel étant donné que Grousset et al. 

(1999) ont montré que les teneurs en éléments métalliques des sédiments récents (jusqu’à 

25 cm de profondeur) de Bordeaux ont retrouvés un niveau comparable à la situation 

précédant les évènements de contamination originaire de l’usine de Decazeville pour la 

quasi-totalité des éléments métalliques. 

Enfin, un sédiment provenant d’une ancienne gravière située à YVILLE-SUR-SEINE (Seine-

Maritime, France) a servi de contrôle négatif lors du choix du sédiment de référence aquitain 

puisqu’il est très marginalement contaminé en métaux et composés organiques, ne présente aucune 

toxicité et s’avère être un substrat adéquat au développement du Medaka japonais (Vicquelin et al., 

2011 ; Cachot et al., 2007 ; Cachot et al., 2006). L’ensemble des points de prélèvements de ces trois 

sédiments sont présentés sur la Figure 1.11. 

Par ailleurs, un sédiment marin de référence potentiel (site de Grand Banc) a été ajouté, en 

plus du sédiment de référence global, au cours de l’analyse des sédiments du Bassin d’Arcachon afin 

de prendre en compte le changement notable de la nature du milieu. 

4. SOURCE, DEVENIR ET BIODISPONIBILITE DES PRINCIPAUX 

CONTAMINANTS 

Dans le cadre de ses travaux de thèse, nous nous sommes particulièrement intéressés à 

l’étude de sédiments contaminés par deux classes de polluants majeurs, les métaux et les 

contaminants organiques de la famille des HAP. Dans cette partie, nous décrirons rapidement 

quelques caractéristiques générales de ces deux classes de composés ainsi que les facteurs influant 

sur leur biodisponibilité dans le milieu aquatique. 
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Figure 1.11. Sites d'échantillonnage des sédiments de référence potentiels 

Les sites d’échantillonnage sont marqués d’un point orange. Le sédiment d’Yville a été échantillonné en février 
2009, celui de Cadaujac en décembre 2008 et celui de Marcenac en mars 2009. 
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4.1. Les éléments traces métalliques 

4.1.1. Source et caractéristiques 

Les métaux sont des éléments naturellement présents dans l’environnement. Ils sont 

notamment présents dans la croûte terrestre en des teneurs variables selon la nature des roches. Ces 

composés sont souvent retrouvés à l’état de traces dans l’environnement, dans lequel ils sont 

introduits par l’intermédiaire de phénomènes naturels tels que l’érosion, l’activité volcanique ou les 

dépôts atmosphériques. Par ailleurs, les propriétés thermiques et électriques de ces composés en 

font des éléments de choix dans de nombreuses activités humaines, favorisant ainsi leur dispersion 

dans l’environnement. Les principales sources anthropiques responsables de la contamination des 

écosystèmes par les éléments traces métalliques dont le Cu et le Cd sont : l’activité minière, les 

cimenteries, la production de composants électriques et électroniques, la fabrication de pigments, 

l’utilisation d’engrais, de fongicides, d’insecticides et de peintures antisalissures, la combustion de 

carburants fossiles, l’incinération de déchets et les eaux usées municipales (Grosell, sous presse ; 

McGeer et al., sous presse ; Rodríguez-Cea et al., 2005 ; Islam & Tanaka, 2004). 

Les métaux rencontrés dans l’environnement peuvent être classés selon leur caractère 

essentiel ou non. Un métal, comme le Cu, est considéré comme essentiel lorsqu’il remplit des 

fonctions biochimiques bien précises dans l’organisme et que son absence entraîne l’apparition de 

symptômes pathologiques qui disparaissent lorsque le composé est à nouveau présent (Geffard, 

2001 ; d'après Förstner & Wittmann, 1979). Le Cu présente un fort potentiel redox capable de 

catalyser le déplacement des électrons dans les molécules biologiques. Cet élément sert donc de co-

facteur à des protéines impliquées dans de nombreux mécanismes métaboliques comme la 

respiration, le métabolisme du Fe, la lutte contre le stress oxydant et certaines fonctions 

neurologiques, par exemple (Valko et al., 2005). La preuve de l’importance du Cu en tant 

qu’oligoélément chez le poisson est démontrée par la croissance réduite observée chez les individus 

carencés en Cu (Kamunde et al., 2002). Cependant, tout comme le Cd, cet élément peut engendrer 

des effets toxiques divers et variés lorsqu’il est présent en trop grande quantité dans le milieu (voir 

paragraphe 1.2 du Chapitre 3 pour plus de détails). 

Inversement, un élément métallique est dit non-essentiel lorsqu’on ne lui connait aucune 

fonction biologique particulière. Généralement ces composés entraînent des effets toxiques 

délétères à partir de concentrations pouvant être très faibles. 

4.1.2. Spéciation et biodisponibilité 

Les éléments métalliques peuvent être présents dans l’environnement sous différentes formes 

physiques et chimiques, en interaction avec les ligands du milieu, c’est ce que l’on appelle la 

spéciation (Templeton et al., 2000). On définit deux grands types de spéciations. La spéciation 

physique d‘un métal est sa répartition à travers les formes particulaires (> 220 nm), colloïdales (10-

220 nm) et dissoutes « vraies » (< 10 nm). La spéciation chimique identifie la distribution des 

éléments métalliques selon les différentes espèces chimiques présentes dans le milieu (Campbell & 

Couillard, 2004). Ce dernier cas est détaillé dans ce qui suit. 

Dans la phase dissoute (dont colloïdale), les métaux peuvent se présenter sous les formes 

suivantes (Campbell & Couillard, 2004 ; Templeton et al., 2000 ; Chapman et al., 1998) : 
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 Ion métallique libre : Cd2+ et Cu2+ pour les éléments métalliques étudiés ici, en réalité ces 

ions sont toujours associés à une molécule d’eau. 

 Complexe avec des anions inorganiques tels que OH-, F-, CO3
2-, Cl-, HCO3

-, SO4
2- etc… 

 Complexe avec des ligands organiques comme, par exemple, les protéines, les acides 

fulviques, aminés, carboxyliques ou humiques. 

Au niveau de la phase particulaire, les éléments métalliques peuvent être (Gonzalez et al., 

1999 ; Chapman et al., 1998) : 

 Intégrés dans la structure cristalline des minéraux. 

 Liés à la fraction organique (carbonates, restes d’organismes, fécès…). 

 Précipités ou co-précipités avec différentes fractions minérales notamment les carbonates, 

les phosphates, les oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn et les sulfures. 

 Adsorbés sur des phases de natures variables incluant les argiles, les silts, la matière 

organique, les oxydes et hydroxydes de Fe et de Mn etc… 

Ce genre d’associations conditionne le comportement des métaux sous forme particulaire 

dans l’environnement aquatique. Il est également important de noter le caractère dynamique de la 

spéciation des éléments métalliques qui peuvent passer d’une forme à l’autre très rapidement en 

fonction des conditions environnantes. Ainsi, la spéciation chimique des éléments métalliques est 

fortement dépendante d’un grand nombre de facteurs propres à la composition de l’environnement 

dans lequel ils se trouvent. Les principaux processus responsables de la partition des métaux entre la 

phase dissoute et particulaire comprennent des réactions de complexation/dissociation 

(dépendantes de la présence des différents ligands et de leur constante de complexation), des 

réactions d’adsorption/désorption (influencées par de nombreux facteurs comme le pH, la salinité, la 

présence d’éléments compétiteurs et la surface spécifique des substrats), des réactions d’oxydo-

réduction (qui régissent les phénomènes de dissolution/précipitation des métaux ; influencées 

également par la remise en suspension des sédiment par des phénomènes physiques de type 

tempêtes, aménagements de cours d’eau, trafic fluvial, marées, crues…) et des processus biologiques 

(comme la dégradation de la matière organique, la bioturbation, ou la sécrétion de molécules 

organiques complexantes). Ces réactions influencent également fortement les processus d’oxydo-

réductions (Gonzalez et al., 1999 ; Chapman et al., 1998). 

La spéciation d’un métal va conditionner sa mobilité, sa biodisponibilité et donc sa toxicité vis-

à-vis des organismes aquatiques. Au sein du sédiment, les échanges entre la phase particulaire et 

dissoute sont nombreux et complexes, influencés par un grand nombre de facteurs physiques, 

chimiques et biologiques qui peuvent avoir un impact sur la biodisponibilité ou la séquestration des 

contaminants. 

Afin de pouvoir relier le niveau de contamination des différents compartiments de 

l’environnement aquatique au risque que représente cette pollution vis-à-vis des organismes qui y 

vivent, il est indispensable de connaître la fraction biodisponible de chaque contaminant. La 

biodisponibilité d’une substance peut être définie comme la fraction de la charge totale du produit 

présent dans le sédiment et l’eau (dont l’eau interstitielle) qui peut être transférés aux tissus de 

l’organisme, à l’exception du tractus digestif (qui est considéré comme faisant partie du milieu 
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extérieur ; Belfroid et al., 1996). L’exposition des organismes aquatiques peut avoir lieu directement 

par l’intermédiaire de la colonne d’eau ou de l’eau interstitielle au niveau des voies respiratoires et 

du tégument, mais également par la nourriture contaminée au niveau du système digestif ou par le 

biais des particules de sédiment notamment lors de l’ingestion de celles-ci (Belfroid et al., 1996). De 

plus, les éléments métalliques peuvent être transférés de la femelle à la descendance par 

l’intermédiaire des réserves vitellines, rendant ainsi les SPD particulièrement sensibles aux effets 

potentiellement induits par les substances toxiques contenues dans les ovaires (Bang et al., 2008). 

Par conséquent, la biodisponibilité des métaux dépend non seulement de leur distribution (et de leur 

spéciation) entre les différents compartiments mais également de la physiologie et de l’écologie de 

l’organisme lui-même.  

Depuis plusieurs dizaines d’années, de nombreuses études se sont portées sur l’établissement 

d’un lien entre la spéciation des métaux et leur biodisponibilité. Il est de nos jours largement admis 

que les réponses toxiques induites par les éléments métalliques chez les organismes exposés varient 

en fonction de la concentration en métaux sous leur forme ionique libre laquelle peut être 

déterminée en tenant compte la teneur totale en métaux dissous ainsi que des ligands en solution 

(nature et concentration ; Campbell & Couillard, 2004). Il est souvent difficile de corréler les effets 

biologiques observés avec les teneurs totales en contaminants présents dans les sédiments. En 

revanche, ces corrélations sont plus facilement mises en évidence lorsque les concentrations en 

polluants ainsi que les facteurs majeurs qui gèrent leur répartition sont conjointement pris en 

compte. Pour les métaux, les principaux paramètres qui semblent conditionner leur biodisponibilité 

sont les teneurs en matière organique (ou carbone organique), en hydroxydes métalliques et en AVS 

(acid volatile sulfide), qui fixent fortement les métaux en formant des complexes insolubles, ainsi que 

le pH (Di Toro et al., 2005 ; Ankley et al., 1996 ; Di Toro et al., 1990). Certains modèles utilisent la 

normalisation de la concentration en métaux du sédiment par la teneur en carbone organique de 

celui-ci afin de prédire la biodisponibilité des éléments métalliques et donc leur impact toxique 

potenitel (Di Toro et al., 2005). Cette démarche serait suffisamment robuste pour s’abstenir de 

prendre en compte certaines caractéristiques physico-chimiques de l’eau interstitielle influant 

normalement sur la biodisponibilité telles que la dureté de l’eau, la salinité, le carbone organique 

dissous, et la présence d’autres ligands complexants ou compétitifs. 

Cependant, les interactions intervenant à l’interface biotique/abiotique jouent également un 

rôle primordial dans la biodisponibilité/activité des métaux. En effet, l’élément métallique peut 

rencontrer à ce niveau des sites de liaison physiologiquement inertes où dans ce cas, il n’induira pas 

d’effets notables, ou des sites physiologiquement actifs où, en se liant, le métal affectera 

directement ou indirectement un certain nombre de mécanismes cellulaires (Campbell & Couillard, 

2004 ; les voies de transfert des métaux étudiés sont détaillées dans le Chapitre 3 paragraphe 1.1.). 

Ainsi, les réactions biologiques, physiologiques et chimiques s’opérant à proximité immédiate de la 

surface biologique jouent un rôle important dans le contrôle de la biodisponibilité des éléments 

traces métalliques (Worms et al., 2006). L’ensemble de ces processus sont donc autant de 

paramètres à prendre en compte, en plus de ceux influençant la spéciation des métaux dans le milieu 

abiotique, lors de l’évaluation de la biodisponibilité des métaux et probablement d’autres 

contaminants.  
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4.2. Les Hydrocarbures Aromatiques Polycycliques 

4.2.1. Sources et caractéristiques 

Les HAP sont des hydrocarbures formés d’au moins deux cycles benzéniques condensés 

éventuellement substitués par des groupements alkylés, soufrés ou azotés. Ces composés sont 

stables et de structure variable, linéaire ou angulaire. Au sein de cette classe de substances, 16 

d’entre eux sont considérés comme des substances prioritaires par l’Agence pour la Protection de 

l’Environnement Américaine (US-EPA citée par INERIS, 2005a). Leurs structures sont illustrées sur la 

Figure 1.12. 

Il existe trois origines distinctes de HAP dans l’environnement. La plus importante est la source 

pyrolytique qui correspond à la combustion incomplète de la matière organique à haute 

température. La seconde est pétrogénique, elle inclut tous les déversements de pétrole dans 

l’environnement, naturels ou anthropiques. Enfin la dernière, moins importante, est la diagenèse 

précoce, processus qui transforme la matière organique présente dans les dépôts sédimentaires et 

les roches en pétrole (Geffard, 2001 ; d'après les travaux de McElroy et al., 1989 ; Neff, 1979). Cette 

dernière source est tout à fait naturelle et ne représente qu’un apport marginal en HAP dans 

l’environnement. Les pollutions d’origine pétrogénique peuvent survenir naturellement lors de fuites 

de réserves naturelles de pétrole. Par ailleurs, les opérations de dégazage des bateaux ainsi que le 

déversement accidentel de pétrole lors de son exploitation ou de son transport peuvent contribuer à 

l’apport de HAP de source pétrogénique dans l’environnement. Ce type de contaminations, bien que 

ponctuelles, impactent durablement l’environnement comme l’ont démontré les différents épisodes 

de marées noires survenues au court du XXème et XXIème siècle (l’Exxon Valdez en 1989 en Alaska, 

l’Erika en 1999 en Bretagne et le Prestige en 2002 au large du Portugal). Enfin, la dernière source et 

la plus importante actuellement concerne les HAP pyrolytiques. Les sources naturelles sont les feux 

de forêts ou l’activité volcanique. Cependant, de nos jours, les apports en HAP de cette origine sont 

principalement anthropiques par l’intermédiaire de l’utilisation du charbon, du bois de chauffe, de 

l’essence ou du gaz comme source d’énergie, des incinérateurs, des carburants utilisés dans les 

moyens de transports, de la production industrielle. Enfin, le dépôt de particules atmosphériques 

chargées en HAP contribue à la dispersion des HAP dans l’environnement (INERIS, 2006).  

Selon les processus ayant mené à leur formation, les profils moléculaires des mélanges de HAP 

sont différents. Les HAP pétrogéniques sont généralement de faible poids moléculaire et plus 

fréquemment substitués par des groupements alkylés, soufrés ou azotés. A l’inverse, les mélanges 

d’origine pyrolytique sont majoritairement composés de HAP parents (non-substitués) de haut poids 

moléculaire (Vicquelin, 2011 ; d'après les travaux de McElroy et al., 1989 ; Blumer, 1976). Un certain 

nombre d’indices moléculaires ont été développés afin de pouvoir identifier la source principale 

d’une contamination en HAP dans les échantillons environnementaux. Le Tableau 1.4 synthétise les 

valeurs seuils de certains d’entre eux selon la revue de Yunker et al. (2002). 
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Figure 1.12. Structure chimique des 16 HAP prioritaires de l’US-EPA. 
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Tableau 1.4. . Indices moléculaires et valeurs seuils visant à identifier la source des apports en HAP dans des matrices 
environnementales d’après la revue de Yunker et al. (2002) 

Origine 

 Indices moléculaires 

 An/(An + Phe) Fluo/(Fluo + Pyr) B[a]A/Chrys IP/(IP + BPe) 
C0/(C0 + C1) 
[Phe et An] 

C0/(C0 + C1) 
[Fluo et Pyr] 

Pétrogénique  < 0,1 < 0,5 < 0,2 < 0,2 < 0,5 < 0,5 
Pyrolitique  > 0,1 > 0,5  

(Fioul 0,4 – 0,5) 
> 0,35 > 0,5 

(Fioul 0,2 – 0,5) 
Charbon et 
bois : > 0,5 

> 0,5 

An : Anthracène ; Phe : Phénanthrène ; Fluo : Fluoranthène ; Pyr : Pyrène ; B[a]A : Benzo[a]anthracène ; Chrys : Chrysène ; 
IP : Indéno[1,2,3-c,d]pyrène ; BPe : Benzo[g,h,i]pérylène ; C0 : HAP parent (non-substitué) ; C1 : HAP mono-alkylé. 

4.2.2. Accumulation dans les sédiments et biodisponibilité 

La dispersion dans l’environnement aquatique, la biodisponibilité et donc la bioaccumulation 

des HAP (ainsi que leurs effets chez les organismes comme nous le verrons plus tard) sont fortement 

conditionnées par leur structure chimique et leur masse moléculaire. Les HAP ont un caractère 

lipophile et sont par conséquent peu solubles. La solubilité de ces composés peut être appréhendée 

par leur coefficient de partage n-octanol-eau (Kow), propre à chaque composé. Ce coefficient traduit 

l’affinité des HAP pour la fraction lipidique, et donc leur hydrophobicité : plus le Kow est élevé, plus le 

composé est hydrophobe et inversement. De manière générale, ce coefficient est positivement 

corrélé à la masse moléculaire du HAP considéré. 

Ainsi, les HAP de faible poids moléculaire, caractéristiques d’un apport pétrogénique, auront 

une plus forte propension à se retrouver dans la phase dissoute en comparaison de leurs congénères 

de haut poids moléculaire. Ces derniers, plutôt d’origine pyrolytique, seront préférentiellement fixés 

aux particules en suspension (Cailleaud et al., 2007). La mobilité et la disponibilité des HAP 

dépendent également de la source qui les a générés. Cependant, selon Cailleaud et al. (2007), entre 

81 % et 99 % des HAP présents dans la colonne d’eau sont liés à la phase particulaire. La répartition 

entre la phase dissoute et particulaire (ou sédimentaire) est définie par le coefficient de partage 

entre le sédiment et l’eau (Kd), lui-même positivement corrélé à la valeur de Kow. Comme c’est le cas 

pour les métaux, les HAP ont également une forte affinité pour la matière organique ce qui accentue 

l’accumulation de ces composés dans le sédiment. De plus, en raison de leur structure chimique 

aromatique et planaire, il est supposé que les HAP puissent pénétrer profondément dans les espaces 

intermoléculaires, ce qui réduirait leur potentiel de désorption (Dupree & Ahrens, 2007). 

Le coefficient Kd est normalisé par rapport à la teneur en carbone organique de la matrice 

sédimentaire pour donner le coefficient de partage Koc. Sverdrup et al. (2002) proposent une 

synthèse des log Kow et de quelques log Koc disponibles dans la littérature ainsi qu’une évaluation des 

Kd et de certains Koc pour un sédiment contenant 1,6 % de carbone organique (Tableau 1.5).  

Comme évoqué précédemment, les HAP sont majoritairement présents dans la phase 

particulaire de la colonne d’eau. Cependant, certains facteurs peuvent augmenter la solubilité des 

HAP comme la température, la présence de matière organique dissoute dont les acides humiques 

pour lesquels ils ont une forte affinité, les phénomènes de photo-oxydation ou la présence de 

microorganismes dégradant ces composés en une forme plus soluble (Cui et al., 2011 ; Lippold et al., 

2008 ; Viamajala et al., 2007 ; Lee, 2003). Par conséquent, tous les paramètres pouvant influer sur 

ces processus comme le pH ou la salinité auront également un impact sur la solubilité des HAP. 

 

Tableau 1.5. Récapitulatif de la solubilité des HAP dans l’eau et des log Kow, log Koc 
et Kd proposés par Sverdrup et al. (2002) pour 16 HAP 
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Composé 
Solubilité 

(µg/L) 
Log Kow Log Koc Kd 

Naphtalène 31 700 3,32 3,11 21 
Acénaphthylène 3 930 4,07 3,83 108 
Acénaphtène 16 100 3,94 3,79 99 
Fluorène 1 980 4,23 4,15 226 
Anthracène 73 4,50 4,41 542 
Phénanthrène 1 290 4,60 4,22 266 
Pyrène 135 5,20 4,82 1060 
Fluoranthène 260 5,20 4,74 879 
Benzo[a]anthracène 14 5,66 5,252 2840 
Chrysène 2,0 5,80 5,372 3750 
Benzo[b]fluoranthène 1,5 6,40 5,89 12300 
Benzo[k]fluoranthène 0,8 6,40 5,89 12300 
Pérylène 0,4 6,40 5,89 12300 
Benzo[a]pyrène 3,8 6,20 5,71 8280 
Indéno[1,2,3-c,d]pyrène 0,19 6,70 6,14 22300 
Dibenzo[a,h]anthracène 0,6 6,50 5,97 15000 

Au sein des sédiments, les HAP sont globalement stables et rémanents bien qu’ils puissent être 

dégradés par les microorganismes (Cui et al., 2011) et que leur fixation sur les particules soit 

réversible. Ces composés sont retrouvés préférentiellement dans la fraction fine des sédiments 

(Ghosh et al., 2000) cependant cette relation n’est pas systématique (Dupree & Ahrens, 2007). Ghosh 

et al. (2000) ont observé que près des deux tiers de la charge en HAP étaient retenus par les 

particules dérivées du bois et du charbon qui ne représentent que 5 % de la masse totale du 

sédiment. Le tiers des HAP restant est retrouvé dans la fraction argileuse et les silts. Selon Belfroid et 

al. (1996), la teneur en matière organique du sédiment est le facteur abiotique le plus important qui 

conditionne la biodisponibilité des HAP chez les organismes benthiques en la limitant. Cependant, de 

nombreux autres paramètres abiotiques jouent également un rôle non-négligeable dans la 

biodisponibilité et l’absorption des HAP incluant la nature de la matière organique (et notamment sa 

teneur en noir de charbon, molécule organique super-absorbante), la distribution granulométrique 

des particules, la présence de silt, d’argile, d’huile et de métaux ainsi que le temps de présence du 

contaminant (Crespo, 2009 ; Dupree & Ahrens, 2007 ; Ten Hulscher et al., 2003 ; Ghosh et al., 2000 ; 

Belfroid et al., 1996 ; Landrum et al., 1992). Par conséquent, l’ensemble des interactions complexes 

entre la phase dissoute et particulaire va influencer la biodisponibilité des HAP pour les organismes 

aquatiques. En dépit d’une apparente faible biodisponibilité des HAP par la phase dissoute en raison 

notamment de leur hydrophobicité, la contamination des organismes aquatiques par cette classe de 

composés est bien réelle. Les mécanismes d’absorption et de bioaccumulation des HAP sont détaillés 

plus loin, dans le Chapitre 4 paragraphe 1.1. 

Comme nous venons de le voir pour les métaux et les HAP, la biodisponibilité des polluants 

environnementaux est difficile à évaluer par le biais de techniques analytiques classiques (dosages 

chimiques) étant donné la complexité des interactions existant entre les différents compartiments 

aquatiques ainsi que le grand nombre de paramètres influant sur ces processus. Par conséquent, le 

potentiel toxique des matrices environnementales complexes telles que les sédiments doit être 

abordé conjointement à l’aide d’analyses chimiques et de tests biologiques. En effet, la toxicité doit 

être définie comme une réponse biologique induite par l’exposition à un environnement particulier 

en comparaison d’un état de référence propre au milieu considéré. Cette démarche sous-entend une 

bonne compréhension des mécanismes biologiques et chimiques mis en jeu afin de pouvoir 
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extrapoler le « risque environnemental » à partir de l’évaluation du « danger » et des niveaux 

d’exposition (Chapman et al., 2002).  

5. LES TESTS EMBRYO-LARVAIRES DE TOXICITE 

L’utilisation d’organismes vivants dans le cadre de l’évaluation de la toxicité de substances ou 

de matrices environnementales doit être considérée en tenant compte de deux constats soutenus 

par différents textes réglementaires : (1) la nécessité de générer de nombreuses données 

toxicologiques notamment chez le poisson concernant des substances chimiques potentiellement 

relarguées dans l’environnement afin d’améliorer l’évaluation du risque (dans le cadre de la 

réglementation REACh par exemple ; UE, 2006) et parallèlement, (2) la préoccupation éthique de 

réduire de manière conséquente l’utilisation de l’expérimentation animale en développant des test 

alternatifs sur cellules ou embryons (Directive 2010/63/UE ; UE, 2010). Pour répondre à la fois à ces 

deux objectifs au premier abord contradictoire, les tests sur les stades précoces de développement 

(SPD) de poisson sont proposés comme une alternative potentielle à certaines procédures utilisant 

des individus adultes ou juvéniles tout en restant pertinents dans le cadre de l’évaluation de la 

toxicité in vivo des substances chimiques à risque. 

5.1. Intérêt des stades précoces de développement poisson en 
écotoxicologie : pertinence écologique, sensibilité et acceptabilité 
éthique 

Dans le cadre de la contamination de l’environnement aquatique, les poissons et plus 

spécifiquement les SPD (embryons et larves) sont particulièrement vulnérables et doivent, par 

conséquent, faire l’objet d’une attention toute particulière. En effet, les poissons ont une place clé 

dans la structure des réseaux trophiques aquatiques à la fois en tant que proies et prédateurs de 

nombreuses espèces aquatiques. Par ailleurs, de nombreuses espèces de poissons représentent une 

valeur économique et/ou patrimoniale importante et font l’objet d’une pêche intensive qui a conduit 

à une grave diminution de leur population, en lien direct avec l’activité de pêche ou la pollution du 

milieu (morue, thon rouge, esturgeons, anguilles…). Par leur position au sein des réseaux trophiques, 

les poissons sont particulièrement concernés par les phénomènes de bioamplification de certains 

polluants comme les PCB, les dioxines et d’autres substances bioaccumulables dont la concentration 

tissulaire augmente avec le niveau trophique. Les espèces benthiques ou se nourrissant d’organismes 

vivant dans le sédiment sont d’autant plus exposées à la contamination puisqu’elles intègrent à la 

fois la pollution de la colonne d’eau et celle du compartiment sédimentaire.  

De plus, le sédiment sert de substrat de ponte à de nombreuses espèces de poissons. Comme 

nous l’avons évoqué précédemment, le compartiment sédimentaire agit comme un véritable puits 

pour certains polluants hydrophobes et métaux. Par conséquent, chez les espèces effectuant tout ou 

une partie de leur développement en contact direct ou à proximité du sédiment, les stades 

embryonnaires et larvaires sont particulièrement exposés aux contaminants stockés dans la matrice 

sédimentaire. Or, les embryons et les larves sont d’une importance capitale pour le renouvellement 

des populations. Malheureusement, ces SPD sont également très sensibles à une large gamme de 

contaminants incluant des substances hydrophobes telles que les HAP mais également des métaux 
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(par exemple : Lizardo-Daudt & Kennedy, 2008 ; Fraysse et al., 2006 ; Vosyliene et al., 2003 ; Carls et 

al., 1999 ; Heintz et al., 1999). À l’aide des données compilées dans la base de données ECETOC 

(Centre européen d’écotoxicologie et de toxicologie des substances chimiques), Hutchinson et al. 

(1998) ont évalué, en se basant sur des valeurs de concentrations létales 50 % (CL50), que la 

sensibilité des embryons est supérieure ou égale à celle des larves pour 99 % des substances 

considérées. Les stades larvaires s’avèrent également plus sensibles que les juvéniles dans 71 % des 

cas. Enfin, les stades juvéniles montrent une sensibilité égale ou supérieure aux poissons adultes 

pour 92 % des substances testées.  

Les substances hydrophobes et les éléments métalliques peuvent traverser les membranes de 

l’œuf et s’accumuler dans les réserves vitellines bien que pour les métaux, ce phénomène soit plus 

limité (Lacoue-Labarthe et al., 2008 ; Hornung et al., 2007 ; Helmstetter & Alden, 1995a). Un apport 

en contaminants chez les SPD peut également s’opérer par transfert maternel au moment de la 

constitution des réserves de l’œuf (Bang et al., 2008 ; Sundberg et al., 2007). Cette accumulation de 

substances dans le vitellus des embryons conduit potentiellement à une exposition continue de 

l’organisme jusqu’à la résorption complète des réserves nutritives. L’exposition des SPD de poisson à 

des polluants environnementaux peut conduire à l’apparition d’une grande variété d’effets létaux et 

sublétaux qui seront discutés plus en détails dans les chapitres suivants dans le cas des HAP et des 

métaux. Une partie de ces effets peut avoir des impacts à long-terme voire des conséquences trans-

générationnelles chez les individus exposés pouvant alors se répercuter au niveau populationnel 

(Carreau & Pyle, 2005 ; Vosyliene et al., 2003 ; Heintz et al., 1999 ; White et al., 1999).  

Ainsi, la sensibilité particulière des embryons et larves vis-à-vis d’une large gamme de 

substances, l’impact à long-terme que peuvent avoir ces composés chez les individus exposés ainsi 

que leur rôle primordial dans la dynamique des populations font des SPD de poisson des organismes 

modèles tout à fait pertinents dans le cadre de l’évaluation de la toxicité des polluants au sein de 

l’environnement aquatique.  

Enfin, un autre avantage à l’utilisation des SPD de poisson lors des biotests visant à caractériser 

l’impact toxique de substances ou de pollutions environnementales repose sur le fait que ces stades 

de développement ne sont pas concernés par les lois de bioéthiques encadrant l’expérimentation 

animale. La dernière directive européenne en date à ce sujet (Directive 2010/63/CE ; UE, 2010), actée 

le 22 septembre 2010, vise notamment à (1) remplacer autant que possible les expérimentations 

animales par des procédures n’impliquant pas l’utilisation d’animaux vivants, (2) réduire au 

maximum le nombre d’individus utilisés dans une expérimentation sans pour autant compromettre 

les objectifs et la validité de l’étude et (3) améliorer les conditions d’élevage, d’hébergement et de 

soins ainsi que les méthodes destinées à « éliminer ou réduire toute douleur, souffrance ou angoisse, 

dommage durable susceptibles d’être infligés aux animaux », selon le principe de remplacement, de 

réduction et de raffinement. Cependant, pour les organismes vertébrés (hors mammifères), cette 

directive ne s’applique qu’à partir des stades larvaires autonomes c’est-à-dire lorsque les larves 

acquièrent la capacité de se nourrir à partir d’une source exogène. Concrètement, pour les poissons, 

les stades de développement embryonnaires in ovo ainsi que les stades larvaires jusqu’à la résorption 

complète de la vésicule vitelline ne sont pas directement concernés par cette directive. Par ailleurs, 

ce texte n’exclut pas la possibilité d’octroyer des autorisations ou des dérogations dans le cas où les 

projets nécessitent l’utilisation d’animaux vivants mais en apportant de solides justifications 

scientifiques.  
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5.2. Les tests embryo-larvaires poisson normalisés 

Au vu de l’intérêt que peuvent représenter les SPD de poisson dans le cadre de l’évaluation de 

la toxicité d’une substance, l’Organisation du Commerce et du Développement Économique (OCDE) a 

proposé des lignes directrices concernant les essais de produits chimiques utilisant les stades de 

développement embryonnaire et larvaire notamment à travers deux textes publiés en 1992 et 1998.  

La ligne directrice 210 (LD210 ; OCDE, 1992b) intitulée « Poisson, Essai de Toxicité aux 

Premiers Stades de la Vie » a pour objectif de déterminer les effets létaux et sublétaux chroniques 

des produits chimiques dissous dans l’eau sur les premiers stades de développement des espèces 

étudiées. Selon les préconisations de ces lignes directrices, l’exposition des embryons doit débuter 

dès que possible après la fécondation des œufs et se poursuivre au moins jusqu’à ce que les individus 

témoins se nourrissent de façon autonome (fin du stade éleuthéroembryonnaire pendant lequel 

l’individu se nourrit exclusivement des réserves vitellines de l’œuf). Un minimum de 60 individus doit 

être également réparti dans au moins deux enceintes par traitement. Les embryons doivent être 

exposés à une gamme de concentrations globalement homogène sous des conditions de 

renouvellement du milieu continu ou semi-statique. Il est également conseillé de surveiller 

régulièrement un certain nombre de paramètres sur toute la durée du test et notamment la teneur 

en oxygène dissous (au minimum de 60 % de la valeur de saturation en air ou air sat.), la température 

de l’eau (qui ne doit pas montrer d’écarts de plus de 1,5 °C entre les différentes enceintes 

expérimentales), la concentration du composé testé (maintenue dans un intervalle de ± 20 % autour 

des valeurs moyennes mesurées) et le taux de survie des œufs fécondés du groupe témoin qui doit 

être supérieur aux valeurs seuils définies pour chaque espèce préconisée. Par ailleurs, dans le cas où 

un agent solubilisant doit être employé pour dissoudre le composé étudié, il est nécessaire de 

démontrer que le solvant n’induit aucun effet significatif létal ou sublétal chez les SPD de l’espèce de 

poisson utilisée à l’aide d’un groupe témoin exposé au solvant seul. Au besoin, la nourriture doit être 

apportée ad libitum de manière adaptée à chaque stade de développement tout en minimisant les 

surplus. 

Une liste de 7 critères visant à caractériser la toxicité de la substance est proposée bien que 

tous les marqueurs ne soient pas obligatoirement et systématiquement suivis : 

 La mortalité cumulée 

 Le nombre de poissons sains à la fin de l'essai 

 Le temps de début et de fin de l'éclosion 

 Le nombre de larves écloses chaque jour 

 La longueur et le poids des animaux survivants 

 Le nombre de larves déformées 

 Le nombre de poissons présentant un comportement anormal 

Les résultats pour chaque paramètre et condition doivent être traités statistiquement par 

comparaison au groupe témoin. Il est également conseillé de déterminer la concentration sans effet 

observé (CSEO ou NOEC pour « no observed effect concentration »), la concentration minimale avec 

effet observé (CMEO ou LOEC pour « lowest observed effect concentration ») à p = 0,05 selon 

l’analyse statistique effectuée pour chacune des réponses étudiées ainsi que si possible les courbes 
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dose-réponses disponibles. La liste des espèces recommandées pour l’application de ces tests sont, 

en eau douce, la truite arc-en-ciel (Onchorhynchus mykiss), le tête-de-boule (Pimephales promelas), 

le poisson zèbre (Danio rerio) et le medaka japonais (Oryzias latipes) ainsi que le cyprinodon 

(Cyprinodon variegatus) en eau salée. 

Globalement, la ligne directrice 212 (LD212 ; OCDE, 1998) intitulée « Poisson, essai de toxicité 

à court terme aux stades de l'embryon et de l'alevin » reprend les grandes lignes de la LD210 en 

proposant une adaptation de celle-ci à l’évaluation de la toxicité à court terme de substances 

chimiques dissoutes. Dans cette norme, la période d’exposition est limitée au stade 

éleuthéroembryonnaire et le test vise principalement à déterminer les effets létaux et, dans une 

moindre mesure, sublétaux induits par les produits chimiques. Le texte souligne cependant un aspect 

intéressant d’un point de vue (éco)toxicologique en insistant sur le fait que « seuls les essais couvrant 

tous les stades de la vie du poisson sont généralement susceptibles de donner une estimation précise 

de la toxicité chronique de produits chimiques pour les poissons, et que toute limitation de 

l'exposition écartant tel ou tel stade de la vie risque de diminuer la sensibilité et donc de donner lieu 

à une sous-estimation de la toxicité chronique ». La directive poursuit en mentionnant que, par 

conséquent, cet essai à court terme devrait probablement être moins sensible que celui préconisé 

par la LD210 notamment dans le cas de substances fortement lipophiles (log Kow > 4) et les composés 

possédant un mode d’action toxique particulier.  

Enfin, en mai 2006, l’OCDE soumet une proposition de ligne directrice intitulée « Draft 

proposal for a new guideline – Fish Embryo Toxicity (FET) Test » visant à définir les effets létaux des 

produits chimiques chez les stades embryonnaires poissons et donc de constituer une alternative aux 

tests de toxicité aigüe utilisant les poissons adultes et juvéniles comme proposé dans la LD203 

(OCDE, 1992a). Le test FET a principalement été développé sur le modèle D. rerio selon les travaux de 

Braunbeck et al. (2005) mais peut être adapté à d’autres espèces comme le Medaka japonais et le 

tête-de-boule. Ce texte propose une adaptation des lignes directrices mentionnées précédemment à 

l’utilisation de microplaques 24 puits comme enceinte d’exposition avec un renouvellement semi-

statique, minimisant ainsi le nombre d’organismes utilisés par condition à 20. Les embryons de 

poisson zèbre sont exposés à la substance dissoute testée dès leur fécondation, comme pour les 

autres lignes directrices, et cette exposition se poursuit pendant 48 h (durée du développement 

embryonnaire du D. rerio jusqu’à l’éclosion). Dans le cas où la substance a ou est suspectée d’avoir 

des effets retardés, la période d’exposition peut être étendue jusqu’à la fin du stade 

éleuthéroembryonnaire, soit 2 j post-éclosion pour le D. rerio (et 3 j post-éclosion pour le Medaka 

japonais). Seuls des paramètres de toxicité aigüe sont observés après 24 h et 48 h d’exposition, 

comprenant (1) la coagulation des œufs fécondés à partir de 4 h pf (post-fécondation) ; (2) l’absence 

de formation des somites à partir de 16 h pf ; (3) l’absence du détachement de la queue du sac 

vitellin à partir de 24 h pf ; (4) l’absence de battements cardiaques à partir de 36 h pf. 

Ce test FET est destiné à mesurer la toxicité aigüe des substances chimiques chez le poisson en 

général. Cependant, la proposition met en garde sur le fait qu’il ne semble pas adapté à l’évaluation 

du potentiel toxique des composés fortement lipophiles, volatiles ou peu stables, pour lesquels 

l’application d’une autre stratégie est recommandée (par exemple dans la LD203 ; OCDE, 1992a). La 

Figure 1.13 récapitule les différents tests embryo-larvaires normalisés présentés dans cette partie 

ainsi que les stades de développement concernés selon le schéma proposé par Embry et al. (2010).  
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5.3. Applications et perspectives des SPD de poisson pour l’évaluation 
du risque environnemental et la recherche scientifique 

Les tests de toxicité utilisant les SPD de poisson ont, depuis leur normalisation, largement été 

utilisés pour évaluer la toxicité de nombreuses substances chimiques principalement hydrosolubles 

comme recommandé par l’OCDE (OCDE, 2006, 1998, 1992b). Quelques modifications mineures ont 

été apportées, notamment en ajoutant l’observation de paramètres sublétaux décrits par la LD210 

ou d’autres tels que la mesure de l’activité cardiaque. Lammer et al. (2009) proposent une synthèse 

des résultats obtenus avec les tests FET (parfois étendus au stade éleuthéroembryonnaire) sur près 

de 150 substances dont la toxicité a été évaluée chez cinq espèces différentes recommandées par 

l’OCDE (1992a) comprenant le poisson zèbre, le tête-de-boule, le Medaka japonais, la truite arc-en-

ciel et le poisson-chat africain (Clarias gariepinus). De plus, les auteurs proposent une comparaison 

des données obtenues sur 81 de ces composés avec les résultats issus du test « classique » de 

toxicité aigüe de la LD203 effectué sur les stades adultes ou juvéniles. L’étude met en évidence une 

corrélation significative entre les CL50 obtenues chez les SPD de poisson et celles issues des individus 

adultes ou juvéniles, selon l’équation suivante : 

   (           )          (       )                                

La pente de l’équation proche de 1 ainsi que son ordonnée à l’origine avoisinant 0 indiquent 

une grande similarité de la toxicité des composés évaluée à l’aide des SPD ou des stades plus 

matures chez le poisson. Une relation similaire (pente et ordonnée à l’origine proches de 0 et 1 

respectivement) est également rapportée entre les embryons et les éleuthéroembryons avec une 

forte corrélation (r² = 0,96) suggérant une sensibilité identique des deux stades de développement, à 

l’exception de quelques substances pour lesquelles les larves nouvellement écloses s’avèrent plus 

sensibles que les embryons in ovo (Lammer et al., 2009). De telles observations ont déjà été 

rapportées et semblent concerner plus particulièrement les métaux et les composés fortement 

hydrophobes tels que les HAP et les PCB (Embry et al., 2010). Enfin, la comparaison des réponses 

toxiques inter-espèces démontre également qu’une bonne prévision de la toxicité globale des 

substances chez le poisson peut être obtenue à l’aide d’espèces modèles comme celles préconisées 

par l’OCDE (Lammer et al., 2009). 

L’ensemble de ces observations semble donc globalement approuver l’utilisation des tests FET 

comme une alternative valable au test de toxicité aigüe « classique » à la fois dans un cadre 

réglementaire, scientifique et pour l’analyse du risque environnemental (Lammer et al., 2009). De 

plus, les tests FET présentent plusieurs avantages techniques comprenant une quantité restreinte de 

substance chimique utilisée, des durées d’exposition courtes, la non-nécessité de maintenir les 

organismes durant une phase de croissance avant leur utilisation au cours des tests (seul le maintien 

d’un stock de géniteurs est nécessaire), la réduction de la taille des enceintes d’exposition, la 

maintenance aisée des embryons… L’ensemble de ces points devrait conduire à une réduction des 

coûts d’expérimentation ce qui in fine devrait encourager la génération de données toxicologiques 

comme recommandé par la réglementation REACh (UE, 2006). Enfin, l’ajout de marqueurs sublétaux 

lors des tests FET peut permettre d’améliorer la compréhension des mécanismes de toxicité
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Figure 1.13. Stades de développement, durées des tests normalisés poissons et statuts de 

protection, selon Embry et al. (2010) 
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chronique et de tératogénicité (Nagel, 2002) faisant alors de ce test un outil précieux dans le cadre 

de recherches en toxicologie. 

Cependant, Embry et al. (2010) nuancent quelque peu la validation définitive des tests FET en 

remplacement complet des tests de la LD203. En vue d’améliorer la performance de ces tests, les 

auteurs préconisent notamment (1) d’étendre la durée d’exposition des tests au moins au stade 

éleuthéroembryonnaire ; (2) d’ajouter d’autres paramètres au test FET aigu afin d’améliorer 

l’évaluation de la toxicité chronique : les auteurs encouragent notamment l’utilisation de l’analyse de 

l’expression génique comme outil précoce de mise en évidence d’effets plus tardifs ; (3) d’intégrer les 

tests FET à des stratégies globales d’évaluation du danger et du risque. 

D’un point de vue environnemental, le test FET proposé par l’OCDE (2006) a déjà été adapté et 

standardisé pour la détermination de la toxicité aigüe des eaux usées par l’Organisation 

Internationale de la Standardisation (ISO, 2007). Cependant, comme évoqué précédemment, ces 

tests bien que pertinents dans le cas de l’évaluation de la toxicité de masses d’eau et de composés 

hydrosolubles, restent peu applicables à des substances fortement hydrophobes en raison de leur 

faible solubilité. Ce problème peut être contourné par l’ajout de solvants organiques visant à 

solubiliser les composés comme le DMSO (diméthylsulfoxide). La question de la pertinence 

écologique se pose alors étant donné que le solvant va, par définition, modifier la biodisponibilité des 

composés et augmenter leur capacité à traverser les membranes biologiques. De même, ces tests ne 

permettent pas d’évaluer la toxicité des sédiments ou des matières en suspension contaminées à 

moins que les contaminants ne soient extraits au préalable avant d’être ajoutés sous forme dissoute 

dans le milieu aqueux d’exposition. Une fois encore la biodisponibilité naturelle des contaminants est 

modifiée et, de plus, seule une partie des polluants présents dans la matrice initiale est prise en 

compte, en fonction de la technique d’extraction employée. Cette démarche est donc susceptible 

d’induire un biais dans l’évaluation de la toxicité des sédiments (Kosmehl et al., 2007 ; Burton, 1991).  

Très récemment, le test embryo-larvaire utilisant le D. rerio a été adapté par une équipe 

allemande à l’évaluation de la toxicité de sédiments naturels (Kosmehl et al., 2008 ; Kosmehl et al., 

2007 ; Kosmehl et al., 2006 ; Hallare et al., 2005a ; Hollert et al., 2003). Selon les auteurs et les 

résultats rapportés dans ces études, ce type d’exposition « réaliste » par sédiment contact s’avère 

très prometteuse, offrant un outil pratique et sensible pour l’évaluation globale de la fraction 

biodisponible des contaminants adsorbés à la matrice sédimentaire. Au vu de l’intérêt que présente 

cette approche, nous avons choisi de l’appliquer à l’évaluation de la toxicité, dans un premier temps, 

de substances pures artificiellement ajoutées à une matrice de référence, puis dans un second 

temps, à l’évaluation de sédiments contaminés provenant des deux écosystèmes étudiés. Les effets 

toxiques induits par ces différentes matrices sédimentaires seront évalués chez une autre espèce 

piscicole modèle, le Medaka japonais également recommandé par l’OCDE et présenté dans le 

paragraphe suivant.  

5.4. Le modèle biologique Medaka japonais (Oryzias latipes) 

5.4.1. Généralités – classification et données écologiques 

Le Medaka japonais (Oryzias latipes) est décrit pour la première fois par Temminck et Schelgel 

en 1846. Selon la classification présentée par ITIS (Integrated Taxonomic Information System), ce 

poisson appartient à la classe des Actinoptérygiens regroupant les poissons épineux, à nageoires 
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rayonnées et à l’ordre des Béloniformes parmi lesquels on retrouve les anguilles de mer et les 

orphies. Initialement rattachés à l’ordre des Cyprinodontiformes, ils en sont finalement déclassés en 

raison de caractéristiques particulières comme une mâchoire supérieure fixe ou nonprotrusible. Au 

sein de cet ordre, les Medakas appartiennent à la famille des Adrianichthyidae des poissons de 

rizières et au genre Oryzias, seul représentant de la sous-famille des Oryziinae. Le genre 

comprendrait près d’une vingtaine d’espèces différentes (ITIS, dernière mise à jour en 2004). La 

Figure 1.14 présente des photographies d’individus mâle et femelle de l’espèce O. latipes (GIS-

AMAGEN). 

Le Medaka japonais est originaire d’Asie du sud, principalement en Corée, au Japon et en 

Chine. Il est fréquemment rencontré dans les rizières des zones côtières, ce qui lui vaut le surnom de 

« Japanese ricefish ». Les espèces du genre Oryzias vivent principalement en eau douce, bien que le 

Madaka japonais investisse également des eaux saumâtres et même des bâches (nappe d'eau 

accumulée dans une dépression après le passage de la marée) de certaines plages de Corée ou du 

Japon (Yamamoto, 1975) ; cette espèce peut donc être qualifiée d’euryhaline. Par ailleurs, le Medaka 

est également eurytherme, c’est-à-dire capable de résister à une large gamme de températures, 

comme cela peut se produire dans la région de Tokyo où la température chute jusqu’à 0 °C en hiver 

et atteint près de 40 °C en été (Shima & Mitani, 2004). Sa température optimale se situe néanmoins 

entre 25 °C et 28 °C. Omnivore, ce poisson n’a pas de mal à trouver sa nourriture dans les eaux peu 

profondes où il vit ; son bol alimentaire peut être constitué de phytoplancton, zooplancton, de débris 

végétaux ou de petits poissons. Son comportement placide le rend adapté à la vie en communauté 

avec ses congénères jusqu’à une densité de 2 à 3 individus/L (GIS-AMAGEN). Il atteint une taille de 3 

à 4 cm de long à l’âge adulte (Wittbrodt et al., 2002). Le dimorphisme sexuel est évident, comme le 

montre la Figure 1.14, principalement visible au niveau des nageoires anales et dorsales.  

La période naturelle de reproduction du Medaka japonais s’étend de la mi-avril à la fin du mois 

de septembre au Japon (Iwamatsu, 2004). La ponte a lieu dans les deux heures suivant le lever du 

jour et est stimulée par la prise de nourriture. La fraie, au cours de laquelle le mâle féconde les 

ovocytes, est rapide et précédée de manœuvres d’approches sexuelles caractéristiques. La femelle 

peut produire une trentaine d’œufs quotidiennement qui restent accrochés sous son ventre sous la 

forme d’une grappe et reliés entre eux par des filaments collants jusqu’à ce que la femelle s’en 

sépare sous l’action de la nage et du contact avec des plantes aquatiques (Iwamatsu, 2004 ; 

Yamamoto, 1975). En conditions de laboratoire la ponte peut être stimulée tout au long de l’année 

sous un contrôle strict de la photopériode, de la température et des apports en nourriture. Par 

ailleurs, la maturité sexuelle peut être atteinte dans les 2 à 4 mois suivants l’éclosion en conditions 

d’élevage optimales (Shima & Mitani, 2004). 

5.4.2. Les grandes étapes du développement embryonnaire 

Le développement embryonnaire in ovo du Medaka est relativement rapide et dure une 

dizaine de jours à 26 °C. Dès l’éclosion, les larves sont capables de se déplacer en nageant et la prise 

de nourriture exogène débute environ 3 jours après la sortie de l’œuf. Le stade juvénile s’étend 

pendant sur environ 2 mois et comme mentionné précédemment, la maturité sexuelle est atteinte 

entre 2 à 4 mois suivant l’éclosion. Cependant, le développement du Medaka est fortement influencé 

par la température et peut donc être aisément accéléré ou ralenti en jouant sur ce paramètre 

(Yamamoto, 1975).  
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Figure 1.14. Photographies de Medakas Oryzias latipes mâle (en haut) et femelle (en bas) 

Source : site internet du GIS-AMAGEN (http://amagen.inaf.cnrs-gif.fr) 

http://amagen.inaf.cnrs-gif.fr/
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Grâce à la transparence de son chorion, le développement embryonnaire du Medaka a été 

décrit dans plusieurs travaux dont celui proposé par Iwamatsu (2004) qui distingue 39 stades de 

développement in ovo et 4 stades post-éclosion. Par la suite, Gonzalez-Doncel et al. (2005) publie un 

« guide de référence synthétique » reprenant ces différentes étapes du développement. La 

description des principales étapes du développement qui suit est principalement basée sur les 

observations faites dans ces deux ouvrages et les temps de développement, mentionnés en heures 

ou jours pf, pour une incubation à 26 °C. 

Dans les 3 min qui suivent la fécondation, l’œuf d’environ 1 mm de diamètre, est activé (stade 

1), étape caractérisée par la formation de l’espace périvitellin séparant la sphère vitelline de 

l’enveloppe externe du chorion, et environ une heure plus tard, la première division cellulaire a lieu 

(stade 3). Le début du stade morula (stade 8) est atteint au bout de 4 h et 5 min pf. L’embryon atteint 

le stade blastula (stade 10) après 6 h 30 min pf, le stade gastrula (stade 13) au bout de 13 h pf et 

enfin le stade neurula (stade 17) 1 j et 1 h pf marquant le début de la formation de la tête. Environ  

2 h 30 plus tard, les premiers somites sont formés (stade 19). Une ébauche du cœur (cœur tubulaire) 

est visible au bout d’1 j et 14 h (stade 22, 9 somites) et les premiers battements cardiaques débutent 

environ 6 h plus tard (stade 24, 16 somites). Le rudiment de la future nageoire pectorale est formé 

environ 2 j et 10 h pf (stade 27, 24 somites). 24 h plus tard, au stade 30, apparaissent les premiers 

vaisseaux sanguins. La formation des somites s’achève 4 j et 5 h pf (stade 32). L’organogénèse du 

cœur est achevée au jour 6 pf (stade 36) et 24 h plus tard, c’est au tour de la cavité péricardique 

d’être mise en place (stade 37). Au moment de l’éclosion, au jour 9 pf environ (stade 39), les organes 

principaux des larves sont déjà formés et la suite du développement consistera principalement en 

une phase de grossissement, de développement et de différenciation des nageoires, la formation des 

dents et des écailles jusqu’à l’apparition des caractères sexuels secondaires (stade 44) marquant le 

début de la maturité sexuelle. La Figure 1.15 propose quelques illustrations du développement du 

Medaka japonais jour par jour dans les conditions d’élevage appliquées au cours de ce travail et 

détaillées dans le Chapitre 2, partie 5.  

5.4.3. Utilisation du Medaka japonais en tant qu’organisme 
modèle 

Les capacités d’adaptation du Medaka à des conditions environnementales variées 

(température, salinité, pH…) ainsi que la relative simplicité de son élevage et du contrôle de la 

reproduction tout au long de l’année en laboratoire, couplés à un faible temps de génération, font de 

cet organisme un modèle d’étude couramment utilisé, notamment en Asie, depuis plus de cent ans 

(Yamamoto, 1975). En effet, cette espèce a été largement employée dans différents domaines 

comme par exemple, la mutagénèse, la génétique du développement, l’embryogénèse (notamment 

le développement de l’œil et l’étude des cellules souches), la cancérogénèse, la toxicologie, l’étude 

de la reproduction… (voir Shima & Mitani, 2004 ; Wittbrodt et al., 2002 ; Yamamoto, 1975 pour 

revues).  

Le séquençage du génome du Medaka, la taille réduite de ce génome (estimée entre 650 et 

1 000 millions de paires de bases soit deux fois moins que le D. rerio) et l’existence de nombreux 

mutants spontanés chez cette espèce ont par exemple permis l’identification de gènes impliqués 

dans le phénotype particulier des mutants et l’élaboration de carte de liaison génétique faisant ainsi 

un peu plus avancer la compréhension des mécanismes sous-jacents (Wittbrodt et al., 2002). En 
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Figure 1.15. Photographies de Medakas Oryzias latipes durant les différentes phases de leur 

développement embryonnaire à 26 °C 
Les embryons sont issus de notre élevage et maintenus selon les conditions décrites dans le Chapitre 2, partie 5. 
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génétique, les utilisations de ce modèle sont nombreuses allant de l’étude des mutations spontanées 

ou induites à la création de lignées transgéniques spécifiques en passant par l’étude du 

déterminisme sexuel (Shima & Mitani, 2004 ; Wittbrodt et al., 2002). En effet, le déterminisme 

génétique du sexe chez le Medaka japonais est, comme celui des mammifère, basé sur un système 

de détermination sexuelle XX, XY chromosomique (Yamamoto, 1975). Ceci permet d’étudier 

l’importance de ces gènes et leur conservation au cours de l’évolution (Wittbrodt et al., 2002). Cette 

démarche comparative est d’ailleurs fortement encouragée, notamment entre O. latipes et D. rerio 

qui sont suffisamment éloignés d’un point de vue phylogénétique, afin d’améliorer les connaissances 

et la compréhension du génome. Les deux espèces sont considérées comme complémentaires plutôt 

que redondantes dans ce type de recherche (Wittbrodt et al., 2002). 

De plus, les SPD du Medaka s’avèrent particulièrement sensibles à différents contaminants 

(par exemple Vicquelin et al., 2011 ; Gonzalez-Doncel et al., 2008 ; Farwell et al., 2006 ; Gonzalez-

Doncel et al., 2003a ; Kim & Cooper, 1999) et leur chorion transparent facilite la mise en œuvre d’un 

certain nombre d’observations non-invasives durant le développement (Gonzalez-Doncel et al., 2005 

; Iwamatsu, 2004 ; Yamamoto, 1975). L’ensemble de ces qualités fait du Medaka japonais une espèce 

modèle préconisée dans les lignes directives de l’OCDE (1998, 1992a, b) et encourage l’utilisation de 

ce modèle et notamment des SPD dans le cadre d’études (éco)toxicologiques. L’utilisation de ce 

modèle permet d’étudier les effets toxiques de polluants de nature variée chez les SPD exposés par 

différentes voies de contamination comme la phase dissoute (Farwell et al., 2006 ; Gonzalez-Doncel 

et al., 2003a ; Kim & Cooper, 1999 ; Bentivegna & Piatkowski, 1998 ; Helmstetter & Alden, 1995b) ou 

l’injection de contaminants directement dans l’œuf pour mimer le transfert maternel (Nassef et al., 

2010 ; Hano et al., 2007). Récemment, les SPD de Medaka japonais ont été utilisés pour évaluer les 

réponses toxiques engendrées par l’exposition à des sédiments contaminés artificiellement par des 

substances pures ou des mélanges environnementaux de contaminants (Vicquelin et al., 2011 ; 

Cachot et al., 2007 ; McElroy et al., 2006). 
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Chapitre 2. Bases Méthodologiques 

L’enjeu de ce travail de thèse a été de proposer un test embryo-larvaire, utilisant le Medaka 

japonais (Oryzias latipes) comme organisme modèle, permettant d’évaluer la toxicité de matrices 

sédimentaires dans un premier temps artificiellement contaminées par des polluants modèles puis, 

dans un second temps, issues directement du milieu naturel. Par la suite, en plus des marqueurs de 

toxicité majoritairement phénotypiques, le test MELA (Medaka Embryo-Larval Assay) a été enrichi de 

plusieurs analyses moléculaires afin d’étudier et de mettre en évidence certains mécanismes d’action 

des polluants testés. Dans ce chapitre, vous sont présentées les différentes techniques d’analyses et 

méthodes expérimentales qui ont été utilisées au cours de ces travaux. 

1. PRELEVEMENT ET TRAITEMENT DES SEDIMENTS 

Lors de tous les prélèvements de sédiments, seule la couche superficielle oxique (de quelques 

millimètres à quelques centimètres de profondeur) a été prélevée. Ce choix permet de certifier que 

le sédiment prélevé est d’une part, représentatif de l’habitat des organismes benthiques qui vivent à 

son contact ou enfouis dedans, et d’autre part le résultat d’une sédimentation récente. Dans le cas 

de prélèvements effectués en zone de marnage, les campagnes ont eu lieu à marée basse afin d’offrir 

une surface de plusieurs m², suffisante pour les prélèvements et représentative du site sélectionné. 

La quantité de sédiment nécessaire à l’ensemble des analyses est échantillonée au cours d’un 

prélèvement unique sur chaque site. Les sédiments sont prélevés à l’aide d’une cuillère en aluminium 

lavée et pyrolisée, puis stockés dans des barquettes de même nature pour être ensuite congelés le 

plus rapidement possible et conservés à -20 °C jusqu’à utilisation et analyse (caractérisation physico-

chimique et test embryo-larvaire). Une aliquote de quelques grammes de chaque sédiment est 

conditionnée séparément dans un tube en polyéthylène pour une analyse des métaux traces et 

également conservée à -20 °C jusqu’à analyse. 

1.1. Sédiments de référence 

Au cours de ces travaux de thèse, le sédiment de référence a été utilisé dans un double but : 

(1) lors des expositions à des substances pures, il sert de matrice d’enrobage pour les contaminations 

artificielles à des doses prédéfinies ; (2) il est également utilisé comme témoin négatif lors de 

l’évaluation de la toxicité de sédiments naturels. Deux sédiments de la Région Aquitaine ont été 

présélectionnés comme matrice de référence potentielle. Un premier sédiment a été prélevé fin 

décembre 2008 à Cadaujac (Gironde, France) au niveau du petit port de l’Esquillot et un second en 

mars 2009 en amont du barrage du site de Marcenac (Livinhac-le-Haut, Aveyron, France). Enfin, un 

troisième sédiment provenant d’une ancienne gravière située à Yville sur Seine (Seine-Maritime, 

France) et collecté en février 2009, a servi de contrôle négatif lors du choix du sédiment de référence 

aquitain. En effet, il a été précédemment démontré que ce sédiment d’Yville, faiblement contaminé 

en métaux traces et composés organiques, ne présentait aucune toxicité et s’avérait être un substrat 

adéquat pour le développement des embryons de Medaka japonais (Vicquelin, 2011 ; Cachot et al., 
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2007 ; Cachot et al., 2006). Ces trois sites de prélèvements sont illustrés dans la Figure 1.11 du 

Chapitre 1. 

Chaque sédiment collecté est divisé en deux lots. Le premier lot est conservé sous sa forme 

brute à -20 °C puisque destiné aux tests sur sédiments natifs. Ces sédiments bruts sont néanmoins 

tamisés à 1 mm afin d’éliminer la fraction granulométrique la plus grossière qui gênerait le bon 

contact des embryons avec le substrat. La seconde partie des sédiments est lyophilisée puis 

légèrement broyée au mortier afin d’homogénéiser la taille des particules et améliorer ainsi la 

capacité de sorption du sédiment. Ces sédiments, destinés aux expositions sur sédiments 

artificiellement contaminés, sont ensuite conservés à température ambiante et à l’obscurité dans des 

bouteilles en verre ambré. 

1.2. Sédiments natifs testés 

Un second volet de ce travail de thèse consistait à évaluer la toxicité de sédiments naturels dit 

« bruts » ou « natifs ». Pour cela, deux zones d’étude ont été choisies : le continuum Lot-Garonne-

Gironde, connu notamment pour sa contamination historique en métaux lourds ; et le Bassin 

d’Arcachon, zone d’intérêt écologique mais également touristique et ostréicole dont la forte 

anthropisation de son bassin versant et de la lagune elle-même alimente une contamination non 

négligeable en composés organiques dont les HAP.  

Cinq sites ont été choisis le long du système Lot-Garonne en partant de la source de la 

contamination métallique dont l’origine est identifiée aux abords de Decazeville (Aveyron, France) : 

Joanis (sur le Riou-Mort, Viviez, Aveyron, France), Bouillac (à la confluence du Riou-Mort avec le Lot, 

Aveyron, France), Le Temple (sur le Lot, Lésigne, Le Temple sur Lot, Lot-et-Garonne, France), La Réole 

(sur la Garonne, Pont du Rouergue, La Réole, Gironde, France) et Bordeaux (sur la Garonne, Parc 

d’activité des Queyries, Bordeaux, Gironde, France). Les localisations des différents sites de 

prélèvements ont été présentées sur la Figure 1.8 du Chapitre 1. L’ensemble de ces sédiments a été 

prélevé en avril 2011.  

Concernant les sédiments du Bassin d’Arcachon, nous avons utilisé des sédiments collectés en 

mars 2009 dans le cadre du Projet ASCOBAR 2008-2009 (Programme « Apports Scientifiques face à la 

problématique COnchylicole dans le Bassin d’ARcachon » soutenu par la région Aquitaine). Parmi les 

sites étudiés dans ce projet, nous avons choisi cinq points de prélèvement présentant des niveaux de 

contamination contrastés en HAP : Grand Banc (platiers intertidaux, zone intra-bassin), Andernos 

(zone côtière du Bassin nord-est), Les Jacquets (zone côtière du Cap Ferret), Arès (zone côtière du 

Bassin nord-est) et Bélisaire (zone côtière du Cap Ferret). Les sites sélectionnés sont illustrés dans la 

Figure 1.9 du Chapitre 1. 

De la même manière que les lots de sédiments de référence destinés aux tests sur sédiments 

natifs, les sédiments prélevés le long du continuum Lot-Garonne-Gironde et dans le Bassin 

d’Arcachon ont été conservés sous leur forme brute dans des barquettes en aluminium et stockés à  

-20 °C. Juste avant leur utilisation dans le cadre des tests embryo-larvaires, un tamisage léger à 1 mm 

a été effectué. 
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2. CARACTERISATION GENERALE DES SEDIMENTS COLLECTES 

2.1. Granulométrie et Carbone organique particulaire 

La granulométrie et le carbone organique particulaire (COP) ont été analysés sur les trois 

sédiments de référence potentiels (Marcenac, Yville et Cadaujac) sous leur forme « brute » et 

lyophilisée/broyée ainsi que sur l’ensemble des sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin 

d’Arcachon, sous leur forme « brute » uniquement. La distribution de la taille des particules de 

chaque sédiment a été déterminée par diffractométrie aux rayons X par l’équipe de Michel Cremer 

(CR-CNRS HDR ; équipe Sédimentologie) du laboratoire EPOC (UMR CNRS 5805). La concentration en 

carbone organique particulaire des sédiments a été mesurée par spectrométrie infrarouge en 

utilisant un spectromètre LECO C-S 125, après avoir retiré les carbonates avec une solution d’acide 

chlorhydrique 2 M selon le protocole détaillé par Etcheber et al. (1999). Ces analyses ont été 

effectuées par l’équipe d’Henri Etcheber (CR-CNRS HDR ; équipe Écologie et Biogéochimie des 

Systèmes Côtiers) du laboratoire EPOC (UMR CNRS 5805). 

2.2. Ammonium et Sulfures 

L’équipe de Pierre Anschutz (Pr HDR ; équipe Écologie et Biogéochimie des Systèmes Côtiers) 

du laboratoire EPOC (UMR CNRS 5805) a mesuré le taux d’ammonium et de sulfates dissous dans 

l’eau interstitielle récupérée des différents sédiments de référence (« bruts » et lyophilisés/broyés) 

par centrifugation (20 min, 4000 rpm). Une aliquote d’eau interstitielle a été congelée à -20 C pour 

l’analyse de l’ammonium qui, par la suite, a été analysée par colorimétrie d’après la technique de 

Strickland et Parsons (1972). Les sulfates dissous ont été dosés sur une seconde aliquote fixée par 

une solution d’acétate de zinc par une analyse spectrophotométrique après coloration au du bleu de 

méthylène (Cline, 1969). 

 

Les protocoles de dosage des polluants organiques et métalliques sont décrits plus loin (voir 

partie 4 de ce chapitre).  

3. DOPAGE DES SEDIMENTS 

La contamination artificielle d’un sédiment, appelée « dopage » ou encore « enrobage », 

consiste à mettre une matrice sédimentaire non-contaminée (sédiment de référence) en présence de 

la substance que l’on souhaite étudier. Pour cela, le composé est préalablement dissout dans un 

solvant adéquat puis mélangé au sédiment pendant environ une heure, ce qui permet à la substance 

de se fixer sur les particules de sédiment. Le solvant est éliminé ce qui permet d’obtenir in fine un 

sédiment sec artificiellement contaminé. La concentration finale en composé d’intérêt dans le 

sédiment dépend bien évidemment de la quantité de substance ajoutée dans le solvant mais 

également du rendement d’enrobage (i.e. le pourcentage de composé effectivement fixé sur le 

sédiment par rapport à la quantité de substance apportée initialement) qui dépend lui-même des 

propriétés du composé et des caractéristiques physico-chimiques de la matrice sédimentaire 
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(granulométrie, teneur en matière organique…). L’enrobage est effectué dans les jours précèdant le 

lancement de l’exposition des embryons. 

3.1. Dopage en substances hydrophobes 

L’enrobage en composés hydrophobes a été effectué sur le sédiment de référence, 

préalablement lyophilisé et broyé, à l’aide d’un évaporateur rotatif (RV10 Basic, VWR®) muni d’un 

bain chauffant (HB10 basic) dont le principe de fonctionnement est illustré sur la Figure 2.1. Dans un 

premier temps, pour chaque substance hydrophobe étudiée dans cette étude, une solution mère de 

contamination est confectionnée en solubilisant une quantité donnée de composé testé dans de 

l’isooctane (moins volatil, plus stable que le dichlorométhane, ce solvant permet une meilleure 

précision lors de la confection des soutions de contamination). C’est par dilution de cette solution 

mère dans de l’isooctane que seront obtenues les solutions de contamination utilisées au cours de 

l’enrobage. Les concentrations des solutions de contamination sont déterminées en fonction des 

concentrations finales souhaitées dans le sédiment et de la quantité de sédiment à enrober. La 

masse nécessaire de sédiment lyophilisé et broyé est placée dans un ballon d’enrobage en verre 

250 mL, dans lequel on ajoute également 1 ou 2 mL de solution de contamination (selon la quantité 

de sédiment) et environ 2 mL de dichlorométhane (DCM, solvant d’enrobage) par gramme de 

sédiment. Le ballon d’enrobage ainsi rempli et relié au condenseur est alors plongé au 2/3 de son 

volume dans le bain chauffant dont la température est fixée à 45 °C soit quelques degrés au-dessus 

de la température d’ébullition du dichlorométhane qui est de 40 °C. La vitesse de rotation du ballon 

d’enrobage est fixée à 70 rpm (changement du sens de rotation toutes les 60 s) afin de permettre 

une fixation du composé de la manière la plus homogène possible. L’opération se poursuit jusqu’à 

évaporation totale du solvant soit de 50 min à 70 min selon la quantité de solvant ajoutée. Le 

sédiment ainsi enrobé est ensuite récupéré dans une coupelle aluminium et placé une nuit sous 

hotte afin d’éliminer toute trace résiduelle de solvant. Pour finir, le sédiment est aliquoté en fonction 

des besoins et conservé à l’obscurité dans des flacons en verre ambrés et à température ambiante 

jusqu’à utilisation. Une aliquote est réservée pour la caractérisation chimique. La confection des 

solutions de contamination ainsi que les quantités de ces solutions et de sédiment ajoutées au 

moment de l’enrobage sont suivis gravimétriquement ce qui permet de déterminer précisément les 

concentrations théoriques attendues dans le sédiment en fin d’enrobage.  

3.2. Dopage en éléments métalliques 

De la même manière que pour les composés hydrophobes, le dopage est effectué sur une 

matrice sédimentaire de référence lyophilisée et broyée. La solution mère de contamination est 

obtenue soit en diluant le composé métallique sous forme de sel dans de l’eau Milli-Q soit en 

utilisant directement un standard analytique à 1 g/L. Comme précédemment, les solutions de 

contamination sont produites en diluant la solution mère dans de l’eau Milli-Q de façon à obtenir les 

concentrations finales adéquates. La quantité de sédiment nécessaire au test est placée dans un 

bécher en verre de 400 mL avec 1 ou 2 mL de solution de contamination (selon la quantité de 

sédiment) et environ 0,5 mL d’eau Milli-Q par gramme de sédiment. L’ensemble est placé sous 

agitation magnétique pendant 1 h à température ambiante puis laissé à sédimenter pendant  

10-15 min. L’excédent d’eau est alors enlevé et le sédiment est séché durant toute une nuit à 

température ambiante et à l’obscurité. Les quantités de sédiment nécessaire à l’exposition des  
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Figure 2.1. Schéma de fonctionnement de l'évaporateur rotatif 

Le sédiment de référence, la solution de contamination et le solvant d’enrobage (dichlorométhane) sont placés 
dans le ballon d’enrobage. Celui-ci est plongé dans le bain chauffant dont la température est fixée à 45 °C 
(supérieure à la température d’ébullition du dichlorométhane). Le solvant s’évapore puis se recondense au 

niveau du condenseur dont le serpentin est traversée par de l’eau à 10-12 °C et s’écoule enfin jusqu’au ballon de 
récupération. 
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embryons ainsi que les concentrations sélectionnées pour les tests étant déterminées pour du 

sédiment sec, une série de pesées avant enrobage (sédiment sec) et en fin de séchage (sédiment 

humide) permettra par la suite de calculer la masse de sédiment humide correspondant à la quantité 

de sédiment sec nécessaire au test embryo-larvaire. Enfin, le sédiment dopé est aliquoté selon les 

besoins, soit directement dans les boites de Petri servant à l’exposition des embryons, soit dans des 

tubes en polypropylène pour la caractérisation chimique. Dans le cas où la quantité de sédiment à 

enrober est trop importante pour permettre une bonne homogénéisation durant l’enrobage, le 

dopage a été effectué en deux fois, puis les deux lots de sédiment d’une même condition ont été 

réunis et soigneusement mélangés avant aliquotage. 

4. ANALYSE DES CONTAMINANTS DANS LES SEDIMENTS, PHASE 

AQUEUSE ET LES TISSUS) 

4.1. Dosage des HAP 

La procédure d’extraction et d’analyse des HAP totaux (27 composés dosés) dans les 

différentes matrices (sédiments naturels, phases aqueuses et tissus biologiques) a été effectué par 

l’équipe « AQUA » du Laboratoire de Physico- et Toxico-Chimie (EPOC UMR 5805), sous la direction 

du DR1 Hélène Budzinski. Le suivi de la contamination en HAP modèles au sein des sédiments dopés 

a été effectué par mes soins au sein de cette même équipe. Les protocoles de dosage des HAP sont 

similaires pour les deux démarches dont le principe général est décrit ci-dessous. Par la suite, ces 

protocoles seront décrits pour les différentes matrices.  

Le dosage des HAP par chromatographie en phase gazeuse couplée la spectrométrie de masse 

(GC-MS) nécessite au préalable une extraction des composés hydrophobes. Les techniques 

d’extraction utilisées dépendent entre autre de la nature de la matrice étudiée et seront détaillées 

au cas-par-cas dans les paragraphes suivants. La technique de quantification repose sur le principe 

d’étalonnage interne : un premier composé est ajouté à l’échantillon à quantifier en quantité connue 

avant toute phase d’extraction, il est appelé « étalon interne de dosage » (EID) ; un second composé 

est ajouté, toujours en quantité connue, juste avant dosage ; c’est l’étalon interne de contrôle de 

récupération (EICR). Les étalons internes sont choisis de manière à ce qu’ils se comportent comme 

les analytes que l’on souhaite doser, et en particulier lors des différents traitements que l’on fait 

subir à l’échantillon initial. Ainsi, si les phases d’extraction engendrent une perte en composé à 

quantifier, celle-ci sera « compensée » par une perte équivalente en EID. Les étalons sont ajoutés en 

quantité similaire (avec un facteur multiplicatif de ± 10) à la quantité attendue en analyte. Les 

composés étalons utilisés lors du dosage des HAP dans les différentes matrices d’étude sont des HAP 

deutérés. Une fois le dosage effectué, il est possible de remonter à la concentration en composé 

d’intérêt initialement présente dans l’échantillon en utilisant l’aire des pics de réponse obtenus pour 

l’analyte et l’EID et le coefficient de réponse (Ki) EID/analyte. L’étalon EICR permet quant à lui de 

déterminer le rendement d’extraction (ou efficacité de récupération) en quantifiant la quantité d’EID 

présent en fin de préparation (à l’aide des aires de réponses de l’EID et de l’EICR ainsi que leur 

coefficient de réponse) de l’échantillon et en la comparant à celle introduite en début de 

manipulation. Les différents coefficients de réponse des composés sont calculés à chaque série de 

dosages grâce à l’injection de solutions standards contenant les différentes molécules (étalons et 



 

67 Chapitre 2. BASES METHODOLOGIQUES 

analytes) en concentrations connues (solutions Ki). De plus, les coefficients Ki ainsi déterminés sont 

d’abord testés sur une autre solution standard contenant les mêmes composés dans des teneurs 

différentes mais toujours connues (solution Ci) permettant ainsi de déterminer le « rendement 

méthode » en comparant les quantités des différents composés étudiés grâce au coefficient Ki 

précédemment calculé à la composition réelle de la solution Ci. De plus, lors de chaque série 

d’extraction, un blanc protocole est ajouté afin de vérifier l’absence de l’introduction d’une 

contamination lors de la préparation des échantillons. La teneur mesurée en composé d’intérêt dans 

ce blanc sera soustraite de la concentration dosée dans les échantillons de la série. Les différentes 

équations utilisées lors des calculs sont mentionnées ci-dessous : 
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Avec :       : coefficient de réponse analyte inconnue (  )/composé étalon ( ) 

   : aire de réponse obtenue par dosage GC/MS 

   : masse de composé présente en µg 

   : rendement en pourcentage 

       : concentration de l’échantillon en µg d’analyte par g de matrice initiale 

           : masse d’analyte avant extraction en µg 

   : masse de matrice initiale 

       : concentration de l’échantillon corrigée par la valeur du blanc protocole en µg 

de l’analyte par g de matrice initiale 

4.1.1. Préparation des échantillons et protocole d’extraction 

4.1.1.1. Les sédiments 

Après lyophilisation, les HAP sont extraits de la matrice sédimentaire par extraction assistée 

par micro-ondes selon le protocole développé par Letellier et al. (1999). Les différents EID et EICR 

utilisés pour le dosage des différents composés organiques sont présentés dans le Tableau 2.1. Le 

protocole d’extraction des HAP à partir d’une matrice sédimentaire est illustré sur la Figure 2.2. 

La quantité de matrice extraite a été déterminée en fonction de la teneur attendue en 

composés hydrophobes et sa charge en matière organique (pouvant créer des interférences lors du 

dosage). Entre 0,5 g et 1 g de sédiment est pesé puis placé dans un matra en verre dans lequel est 

ajoutée gravimétriquement la quantité adéquate d’EID. Le tout est mélangé à 30 mL de DCM 

(dichlorométhane, solvant d’extraction) et 30 µL β-mercaptoéthanol (protège le HAP d’une 
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Figure 2.2. Protocole d'extraction des HAP assistée par micro-ondes 

Entre 0,5 g et 1 g de sédiment lyophilisé sont extraits sous champs de micro-ondes dans du DCM 
(dichlorométhane), en présence de β-mercaptoéthanol et de l’étalon interne de dosage (EID). Après filtration, 

l’extrait organique est purifié des macromolécules organiques, molécules polaires et du soufre élémentaire qu’il 
contient par passage sur micro-colonne d’alumine et de cuivre activé en utilisant le DCM comme solvant 

d’élution. L’éluat est concentré et le DCM remplacé par de l’isooctane, puis une seconde purification sur micro-
colonne de silice permet de séparer la phase aliphatique (éluée au pentane) et la phase aromatique (éluée par 
un mélange pentane/DCM 65:35 v/v). L’extrait contenant les HAP est concentré et mis en présence de l’étalon 

interne de contrôle de récupération (EICR) avant d’être caractérisé par GC/MS. 
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éventuelle dégradation par son action anti-oxydante), puis placé sous un champ de micro-ondes de 

30 W pendant 10 min (Maxidigest 350, ProLabo). La matrice sédimentaire est ensuite éliminée par 

filtration sur du coton en fibre de verre. L’extrait est quant à lui reconcentré à quelques centaines de 

microlitres, sous vide (900 mBars) à 50 °C (RapidVap, Labconco). L’extrait est purifié une première 

fois des macromolécules, des molécules polaires et du soufre élémentaire qu’il contient par passage 

sur une micro-colonne de cuivre activé et d’alumine en utilisant le DCM comme solvant d’élution. 

Après concentration de l’éluat sous flux d’azote et changement de solvant (le DCM remplacé par de 

l’isooctane), l’extrait passe par une seconde étape de purification sur micro-colonne de silice 

permettant la séparation des phases aliphatiques, éluées par du pentane, des phases aromatiques 

qui restent fixées à la silice, dans un premier temps, puis qui sont éluées à leur tour (une fois la phase 

aliphatique éliminée) par un mélange pentane-DCM (65:35 v/v). L’extrait organique est une nouvelle 

fois concentré sous flux d’azote puis repris dans du DCM pour être conditionné dans un vial d’analyse 

GC. Juste avant le dosage de l’extrait par GC-MS, l’étalon EICR est ajouté gravimétriquement.  

Tableau 2.1. Étalons internes EID et EICR utilisés pour le dosage des HAP 
dans les matrices sédimentaires 

HAP EID (HAP deutéré) EICR (HAP deutéré) 

N N d8 Pyr d10 
Acty Phe d10 Pyr d10 
Acte Phe d10 Pyr d10 
Fle Phe d10 Pyr d10 
DBT DBT d8 Pyr d10 
Phe Phe d10 Pyr d10 
An An d10 Pyr d10 
Fluo Fluo d10 Pyr d10 
Pyr Fluo d10 Pyr d10 
MePyr* Fluo d10 Pyr d10 
BNT Chys d12 B[b]F d12 
B[a]A Chys d12 B[b]F d12 
Chys + Triph Chys d12 B[b]F d12 
B[b]F + B[j]F + B[k]F B[e]P d12 B[b]F d12 
B[a]F B[e]P d12 B[b]F d12 
B[e]P B[e]P d12 B[b]F d12 
B[a]P B[a]P d12 B[b]F d12 
Per B[e]P d12 B[b]F d12 
IP BPe d12 B[b]F d12 
D[a,h]A +D[a,c]A BPe d12 B[b]F d12 
Pi BPe d12 B[b]F d12 
BPe BPe d12 B[b]F d12 
Cor Cor d12 B[b]F d12 
D[a,l]P Cor d12 B[b]F d12 

N : naphtalène ; Acty : acénaphtylène ; Acte : acénaphtène ; Fle :fluorène ; DBT : 
dibenzothiophène ; Phe : phénanthrène ; An : anthracène ; Fluo : fluoranthène ; Pyr : 
pyrène ; MePyr : méthylpyrène ; BNT: 2,1benzonaphtothiophène ; B[a]A : 
benzo[a]anthracène ; Chys + Triph : chrysène + triphénylène ; B[b]F + B[j]F + B[k]F : 
benzo[b]fluoranthène + benzo[j]fluoranthène + benzo[k]fluoranthène ; B[a]F : 
benzo[a]fluoranthène ; B[e]P : benzo[e]pyrène ; B[a]P : benzo[a]pyrène ; Per : 
pérylène ; IP : indéno[1,2,3-c,d]pyrène ; D[a,h]A + D[a,c]A : dibenzo[a,h]anthracène 
+ dibenzo[a,c]anthracène ; Pi : picène ; BPe : benzo[g,h,i]pérylène ; Cor : coronène ; 
D[a,l]P : dibenzo[a,l]pyrène. * le MePyr a uniquement été dose dans les sediments 
dopes en HAP modèles.  
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4.1.1.2. La phase aqueuse 

Lorsque la quantité de milieu aqueux présente dans les enceintes d’exposition le permettait, le 

dosage des composés hydrophobes dans la colonne d’eau a été entrepris, selon le protocole proposé 

par Cailleaud et al.(2007). Les échantillons sont prélevés dans des bouteilles en verre et conservés à  

-20 °C jusqu’à analyse. Les mêmes standards internes que décrits précédemment (voir paragraphe 

4.1.1.1 de ce chapitre) ont été ajoutés avant le début de l’étape d’extraction (EID) et juste avant 

quantification de l’extrait (EICR). 

Après filtration de l’échantillon aqueux à 0,7 µm sur un filtre en microfibre de verre 

(Whatman), les HAP dissous sont séparés de la phase aqueuse par extraction liquide-liquide en 

mélangeant le filtrat à du DCM 8 % v/v (pour lequel ces composés ont une forte affinité). Le mélange 

est vigoureusement agité et l’étape est répétée 3 fois pour parfaire l’extraction. L’extrait est ensuite 

deshydraté en présence de sulfate de sodium anhydre et reconcentré sous flux d’azote. Par la suite, 

l’échantillon est purifié sur micro-colonne de cuivre activé et de silice puis élué par un mélange de 

pentane/DCM (9:1 v/v), comme décrit précédemment pour les extraits de matrice sédimentaire (voir 

paragraphe 4.1.1.1 de ce chapitre). L’éluat est reconcentré sous flux d’azote (environ 100 µL) pour 

être conditionné dans des vials d’injection et analysé par GC/MS. 

4.1.1.3. Les échantillons biologiques 

Le suivi de la bioaccumulation en HAP chez les embryons et larves de Medaka a été réalisé sur 

des pools de 45 à 50 individus. Les échantillons sont conditionnés dans des tubes Eppendorf et pesés 

avant d’être stockés à -20 °C en attendant leur extraction. La procédure d’étalonnage interne décrite 

précédemment pour la caractérisation chimique des sédiments dopés a également été entreprise 

lors des présentes analyses. 

L’extraction des HAP a été effectuée sur matrice biologique, préalablement lyophilisée, par 

extraction liquide-liquide en utilisant du pentane comme solvant d’extraction comme décrit par 

Baumard et al. (1998). L’extrait est ensuite incubé dans une solution d’éthanol-KOH puis concentré 

sous flux d’azote. Comme décrits dans le cas de l’analyse des matrices sédimentaires et des 

échantillons aqueux, des purifications successives sur micro-colonnes d’alumine et de silice sont 

effectuées. L’éluat est reconcentré sous flux d’azote pour être ensuite purifié par chromatographie 

liquide haute performance (HPLC) avec une colonne d’aminosilane, du pentane comme phase mobile 

selon un débit de 1 mL/min et une détection UV à 254 nm, selon le protocole décrit par Thompson et 

al. (2002). La fraction collectée, contenant les HAP d’intérêt est ensuite analysée par GC-MS. 

4.1.2. Dosage des HAP par GC/MS 

Une fois extraits, les HAP sont analysés par couplage chromatographie en phase gazeuse et 

spectrométrie de masse (GC-MS 6890, Agilent). La partie GC permet la séparation des analytes 

vaporisés en fonction de leur temps de rétention dans la colonne chromatographique. La 

vaporisation se fait dans la chambre de vaporisation à 250-300 °C, à pression atmosphérique. Les 

composés vaporisés sont transportés par un gaz vecteur (hélium ; phase mobile) vers la colonne où 

ils sont plus ou moins retenus par la phase stationnaire (siloxane greffée de fonctions méthyles et 

phényles) en fonction de leur coefficient de partage entre les deux phases, lui-même dépendand des 

caractéristiques physico-chimiques de la molécule. Le temps de rétention des analytes au sein de la 

colonne chromatographique est donc propre à chaque composé selon son affinité pour la phase 

stationnaire. Cependant, les matrices naturelles renferment bien souvent un nombre très important 
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de molécules organiques dont certaines sous forme d’isomère structurellement très proche les unes 

des autres pouvant créer des interférences ou des co-élutions. Il est donc nécessaire de compléter la 

séparation des analytes par spectrométrie de masse.  

La partie MS permet l’identification des composés. Elle se déroule sous vide. Les molécules 

arrivant dans le spectromètre sont ionisées par impact d’électrons. Les différents ions ainsi générés 

sont séparés en fonction de leur rapport masse/charge dans un champ électrique quadripolaire puis 

détectés par un multiplicateur d’électrons qui convertit le courant ionique en signal électrique. La 

détection peut être effectuée soit en mode balayage Scan, comprenant une détection de tous les 

ions générés compris entre deux masses atomiques permettant de caractériser structurellement la 

molécule mais avec une sensibilité moindre, soit en mode Single Ion Monitoring (SIM) pendant lequel 

les ions à détecter sont spécifiés par leur masse atomique permettant une quantification de 

meilleure sensibilité. Cette dernière méthode a été retenue pour les différentes analyses de ce 

travail. L’ion caractéristique d’un analyte a été défini comme étant la forme ionique la plus 

abondante lors de l’ionisation de la molécule et fut utilisé pour la quantification. Le signal émis par 

chaque ion caractéristique des molécules recherchées a été extrait du signal total grâce à leur 

rapport masse/charge spécifique. Leur temps de rétention permet d’identifier le pic correspondant à 

l’analyte étudié.  

Les dosages de HAP dans la phase dissoute, les tissus biologiques et une partie des sédiments 

sont en cours d’analyse au sein de l’équipe « AQUA » du Laboratoire de Physico- et Toxico-Chimie 

(EPOC UMR 5805), sous la direction du DR1 Hélène Budzinski. Pour les échantillons disponibles, les 

rendements méthodes moyens sont compris entre 98 % et 102 %. Les rendements d’extractions sont 

quant à eux compris entre 76 % et 80 %, en moyenne. 

4.2. Dosage des Métaux 

4.2.1. Dosage des métaux 

Le dosage de 10 principaux métaux traces a été effectué sur l’ensemble des sédiments naturels 

utilisés au cours de ces travaux de thèse par la technique ICP-MS au sein du Centre Commun 

d’Analyses du laboratoire CNRS 3097 FREDD (Fédération De Recherche En Environnement Pour Le 

Développement Durable) de l’Université de La Rochelle sous la responsabilité de Michel Robert. Les 

concentrations en éléments métalliques ont été déterminées sur les sédiments sous leur forme 

« brute ». Le suivi de la contamination des sédiments dopés en éléments métalliques, de la phase 

aqueuse et des tissus biologiques a été effectué par mes soins au sein de l’équipe « Écotoxicologie 

Aquatique » de la Station Marine d’Arcachon (UMR CNRS 5805 EPOC), sous la responsabilité du PR 

Magalie Baudrimont. Le détail de ces analyses est présenté dans les paragraphes suivants.  

4.2.2. Préparation des échantillons et minéralisation 

4.2.2.1. Les sédiments 

Un suivi de la contamination des sédiments dopés en métaux lourds (Cu et Cd) a été effectué 

au cours des différentes expositions des embryons de Medaka. Pour cela, environ 1 g de sédiment 

p.h. (poids humide) est mis à sécher pendant 48 h à 55 °C. Les échantillons sont ensuite minéralisés 

en présence de 3 mL d’acide nitrique 65 % pendant 3 h à 100 °C.  
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Dans chaque série de 10 échantillons, 3 blancs de minéralisation ainsi que 1 échantillon certifié 

Tort-2 sont ajoutés. Ceci permet de contrôler que les étapes de préparation des échantillons 

n’apportent pas (ou de façon négligeable) d’éléments métalliques et que l’exactitude des mesures 

(par comparaison des valeurs dosées avec les valeurs certifiées) soit respectée. En fin de 

minéralisation, les échantillons sont dilués dans 15 mL d’eau Milli-Q. Pour finir, les teneurs en Cu et 

en Cd sont mesurées à l’aide d’un spectrométre d’absorption atomique à flamme. Dans le cas où la 

teneur en Cd s’est avérée trop basse dans l’échantillon pour être quantifiée par cette technique, les 

minéralisats ont été dosés une nouvelle fois par spectrométrie d’absorption atomique à four graphite 

(limite de détection en mode flamme pour le Cd = 0,02 ppm versus 0,1 ppb pour le mode four).  

4.2.2.2. La phase aqueuse 

Au cours de l’exposition des embryons de Medaka à des sédiments contaminés en éléments 

métalliques (naturellement ou par dopage) destinés à l’analyse des réponses biomoléculaires, la 

quantité milieu aqueux présente dans chaque réplicat a permis d’entreprendre le dosage de métaux 

présents dans la colonne d’eau. Les échantillons d’eau sont prélevés et directement acidifiés par 

ajout d’1 % (v/v) d’acide nitrique 65 %. Ils sont ensuite conservés à -20 °C jusqu’à leur dosage par 

spectrométrie d’absorption atomique à four graphite pour le Cd ou en mode flamme pour les autres 

éléments métalliques. Ces analyses ne nécessitent aucune autre étape de préparation des 

échantillons aqueux. Au moment du dosage, 3 blancs ainsi que 1 échantillon certifié Tort-2 tous les 

10 échantillons sont ajoutés à chaque série de dosage. 

4.2.2.3. Les échantillons biologiques 

Le suivi de la bioaccumulation du Cd chez les embryons et larves de Medaka a été réalisé au 

cours de l’exposition au Cd destinée à l’analyse des réponses biomoléculaires, sur des pools de 15 

individus. Les échantillons sont conditionnés dans des tubes Eppendorf et pesés avant d’être stockés 

à -20 °C en attendant leur minéralisation. Au moment de l’analyse, les tissus sont placés dans des 

tubes à minéralisation de 1,5 mL en présence de 200 µL d’acide nitrique 65 % puis minéralisés 

pendant 3 h à 100 °C. Comme décrit pour l’analyse des sédiments, chaque série d’échantillons 

comprend 3 blancs de minéralisation ainsi que 1 échantillon certifié Tort-2 tous les 10 échantillons. 

En fin de minéralisation, les échantillons sont dilués dans 1 mL d’eau Milli-Q, puis les teneurs en 

cadmium sont déterminées par spectrométrie d’absorption atomique à four graphite.  

4.2.3. Dosage des éléments métalliques par spectrométrie 
d’absorption atomique à flamme 

Après minéralisation, les teneurs en Cu et en Cd des sédiments dopés ont été déterminées à 

l’aide du spectromètre SpectrAA 220FS (Varian®).  

L’échantillon minéralisé sous forme liquide (au moins 5 mL) est en partie aspiré à l’aide d’un 

capillaire par le nébuliseur qui l’éjecte à sa sortie sous forme d’un aérosol constitué de fines 

gouttelettes homogènes. Entrainé par un flux d’un mélange air/acétylène à grande vitesse, l’aérosol 

pénètre dans l’atomiseur constitué d’un brûleur à fente produisant une flamme laminaire à 2 100 °C. 

Le brûleur est alimenté par le flux de gaz air/acéthylène et aligné sur le chemin de rayonnement du 

spectromètre. Dans ce même alignement, se trouve également une lampe à cathode creuse 

constituée du même élément que celui que l’on souhaite doser qui génère une émission atomique 

propre à celui-ci. Après atomisation, les analytes sont sous leur forme élémentaire et sont capables 

d’absorber une partie plus ou moins importante de ces rayonnements spécifiques, en fonction de 
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leur concentration. Deux photomultiplicateurs mesurent l'intensité des rayonnements en entrée 

(non-atténués) et en sortie (atténués) du brûleur. La différence entre ces deux intensités permet de 

déterminer la concentration initiale de l’échantillon en élément métallique, grâce à un étalonnage 

externe préalable. L’absorption des rayonnements non-spécifiques, due à la présence de molécules 

non atomisées, de fumées ou de particules solides, est corrigée à l’aide d’une lampe deutérium dont 

le rayonnement n’est affecté quasiment uniquement que par ces absorptions parasites.  

Le logiciel Varian SpectrAA fournit la concentration de l’échantillon sous sa forme liquide 

minéralisée en µg/mL. Il suffit alors de prendre en compte les facteurs de dilution appliqués lors de la 

préparation des échantillons pour revenir à la concentration initiale de l’échantillon liquide. Pour les 

échantillons solides (sédiments et embryons/larves), ces résultats sont également rapportés à la 

quantité de matrice minéralisée pour obtenir la concentration en masse d’analyte/masse de matrice 

initiale. Les taux de recouvrement obtenus pour les échantillons certifiés ont variés de 105 % à 110 % 

pour le Cd et de 104 % à 105 % pour le Cu. 

4.2.4. Dosage du cadmium par spectrométrie d’absorption 
atomique à four graphite 

Lorsque les concentrations attendues en Cd dans les échantillons étaient trop faibles pour être 

dosées en flamme, le spectromètre d’absorption atomique à four graphite (ou électrothermique) M6 

Solaar FS95 (Thermo Elemental®) a été utilisé. Grâce à sa limite de détection bien plus basse que 

celle du SpectrAA, la quantité d’échantillon minéralisée à analyser est elle aussi réduite de plusieurs 

mL à moins d’un mL dans le cas présent. Le principe de fonctionnement du M6 Solaar est très 

similaire à celui du SpectrAA, à l’exception de l’atomiseur qui est cette fois constitué d’un four en 

graphite cylindrique. Lorsque l’échantillon est déposé dans le four par le passeur automatisé, il subit 

plusieurs traitements thermiques sous flux d’argon. Dans un premier temps, une phase de séchage à 

120 °C pendant 40 s a lieu, puis la matrice organique est détruite par pyrolyse à 250 °C durant 5 s. 

L’échantillon est ensuite minéralisé à 600 °C pendant 25 s puis atomisé à 1800 °C durant 3 s. À la fin 

de cette phase, l’étape de lecture se déroule selon le même principe que décrit pour la flamme. 

Enfin, le four procède à son nettoyage à 2500 °C durant 3 s avant de procéder à l’analyse suivante. La 

limite de détection de ce système étant très basse, il est important qu’aucune interférence ne vienne 

fausser les mesures ce qui engendrerait un biais important dans les valeurs déterminées. Pour pallier 

à ce phénomène, des modificateurs de matrice sont utilisés de manière à éviter tout parasitage de la 

mesure par d’autres molécules contenues dans l’échantillon. Lors du dosage du Cd, deux 

modificateurs ont été utilisés. Tout d’abord, le nitrate de magnésium à 1 g/L a été ajouté pour son 

rôle d’activateur de combustion de la matrice qui sera alors décomposée à des températures plus 

basses, et donc plus tôt lors des traitements thermiques. D’autre part, ce modificateur a également 

une action (modérée) de stabilisateur de l’analyte. Le second modificateur qui a été employé fut le 

palladium à 2 g/L qui forme un alliage stable avec le Cd ce qui augmente sa température 

d’atomisation de 400 °C à 900 °C. Ceci permet d’augmenter la température du four de manière à 

mieux détruire la matrice et donc à limiter le risque d’interférence par les molécules qui la 

composent.  

Les concentrations en Cd dans les échantillons injectés sont données par le logiciel selon le 

même principe de mesure que précédemment décrit pour le spectromètre d’absorption atomique à 

la flamme. Les calculs effectués pour remonter à la teneur réelle en Cd de l’échantillon sont donc 
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identiques à ceux présentés dans le paragraphe précédent. Les taux de recouvrement obtenus pour 

les échantillons certifiés étaient compris entre 98 % et 101 %. 

5. PRODUCTION D’EMBRYONS DE MEDAKA JAPONAIS  

5.1. Élevage et maintien du stock de géniteurs 

Les Medaka japonais matures fournis par le Gis-AMAGEN (Gif-sur-Yvette, France) de la lignée 

CAB sont maintenus dans des aquariums de 40 L munis d’une pompe permettant la circulation de 

l’eau sans intermittence et d’un système de filtration (Figure 2.3.a). En phase de grossissement, la 

température de l’eau est maintenue à 24 °C sous une photopériode de 12 h de jour/12 h de nuit. Les 

aquariums sont remplis d’un mélange d’eau osmosée et d’eau du robinet selon un ratio volumique 

2:1 (pH 7,5 ; 53,4 ppm CaCO3 ; 0,025 ppm NO2 ; 1,5 ppm PO4 ; 5 ppm NO3 ; < 0,1 ppm NH4) qui a 

préalablement été maintenu sous bullage d’air pendant 24 h au minimum pour déchloration. Les 

Medaka adultes sont au nombre de 30 individus environ par bacs selon un sex-ratio de deux femelles 

pour un mâle. L’eau des aquariums est renouvelée à 30 % deux fois par semaine. À cette occasion, 

une mesure du taux de nitrites est également effectuée grâce à un kit JBL Nitrite Test Set. Dans le cas 

où le taux de nitrites dans les aquariums s’avère trop important (> 0,1 ppm), le taux de 

renouvellement de l’eau des aquariums est augmenté et la charge en nitrites est suivie 

quotidiennement. Les poissons sont nourris deux fois par jour avec de la nourriture inerte (Tetramin® 

Tropical, Tetra) le matin et des nauplii d’artémies de moins de 48 h le soir (Ocean Nutrition). Chaque 

jour, les poissons sont examinés et les individus présentant des signes de mauvaise santé sont retirés 

puis euthanasiés à l’aide d’une solution de benzocaïne à 120 mg/L. De plus, le stock de géniteurs est 

renouvelé une fois par an grâce à des collectes d’embryons effectuées dans ce but (voir paragraphe 

5.2  de ce chapitre).  

Avant de rejoindre les Medaka adultes dans les aquariums et dès qu’elles ont atteint une taille 

suffisante (1 à 1,5 cm, soit au bout d’un mois environ), les larves sont placées dans un bac du 

système d’élevage Zebtec (Tecniplast®, Figure 2.3.b) pour leur phase de grossissement et de 

maturation sexuelle (de 3 à 6 mois). Le système est automatisé et maintient l’eau à 26 °C, sous une 

photopériode 12 h/12 h. Des sondes pH et de conductivité permettent de contrôler et d’ajuster au 

besoin la qualité de l’eau. Dans le système, l’eau est renouvelée en intégralité toutes les 24 h à raison 

d’1 L/h. Jusqu’à l’âge de 3 mois, les juvéniles sont nourris deux fois par jour avec de la nourriture 

inerte TetraMin® Junior (Tetra) et des nauplii d’artémies, puis leur régime alimentaire est identique à 

celui des géniteurs. Une fois matures, les mâles et les femelles sont triés et les jeunes adultes sont 

placés dans les aquariums pour entrer en reproduction.  

5.2. Reproduction assistée et collecte des embryons 

En phase de stimulation de ponte, la température de l’eau est augmentée progressivement 

puis maintenue à 26 °C et la photopériode est allongée à 16 h de jour pour 8 h de nuit. Un à deux 

repas supplémentaires (nourriture inerte) sont également ajoutés, l’un en fin de matinée et l’autre 

en début d’après-midi. La période de stimulation débute environ 2 à 3 semaines précédant le jour 
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Figure 2.3. Installation d'élevage de Medaka japonais 

(a) Installation de maintien des géniteurs et (b) le système d’élevage Zebtec (Techniplast) pour les juvéniles. 
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souhaité de récolte des embryons. La collecte des œufs commence environ 1 h après le début de la 

période d’éclairement et la prise du premier repas, et peut se poursuivre de 2 h à 3 h au-delà. Durant 

ce laps de temps, chaque femelle gravide est isolée et les grappes d’œufs sont délicatement 

détachées du ventre de la femelle. A la fin de la collecte, l’ensemble des pontes est rassemblé et 

mélangé. Les œufs sont ensuite rincés dans de l’ERS (Egg Rearing Solution : 85,56 mM NaCl ; 

0,40 mM KCl ; 0,36 mM CaCl2 ; 1,36 mM MgSO4) et individualisés en retirant les filaments adhérant 

qui recouvre le chorion en les roulant sous les doigts avec précaution. Les œufs non-fécondés ou les 

embryons avortés ou désynchronisés sont retirés. La détermination du stade de développement se 

fait suivant les descriptions d’Iwamatsu (2004) et Gonzalez-Doncel et al. (2005). Seuls les embryons 

au stade pré-morula (soit 2-4 h post-fécondation, pf) sont conservés pour les tests embryo-larvaires 

(Figure 2.4). Dans le cas de collectes d’embryons effectuées uniquement en vue du renouvellement 

du stock de géniteurs, un désynchronisme du développement des embryons plus important est 

toléré. 

Une fois triés, les embryons destinés à devenir de futurs géniteurs sont maintenus dans de 

l’ERS jusqu’à éclosion (soit environ 10 j pf). Les larves nouvellement écloses sont alors transférées 

dans un bécher en verre de 400 mL contenant environ 250 mL d’eau de mélange (identique à celle 

présente dans les aquariums) intégralement renouvelée deux fois par semaine. Dès que les larves ont 

atteint l’âge de 2 jours, elles sont nourries deux fois par jour avec de la nourriture inerte (TetraMin® 

Baby, Tetra) ou des nauplii d’artémies. Les embryons et larves sont maintenues à 26 ± 0,3 °C sous 

une photopériode de 12 h/12 h dans une enceinte thermostatée (Economic Delux, Snijders Scientific) 

fournissant une lumière blanche de 5000 Lux jusqu’à ce que les larves soient suffisamment 

développées pour rejoindre le système Zebtec.  

6. DEROULEMENT DU TEST EMBRYO-LARVAIRE MEDAKA (MELA) 

6.1. Conditions d’exposition 

Le test MELA consiste en une exposition d’embryons de Medaka au stade pré-morula à des 

sédiments naturellement ou artificiellement contaminés. Les embryons sont incubés durant tout leur 

développement embryonnaire en contact direct avec la matrice sédimentaire, en conditions 

statiques (sans renouvellement du sédiment et de l’ERS) ou semi-statiques (renouvellement de l’ERS 

quotidien ; cas des expositions aux sédiments natifs). En fonction des paramètres suivis et des 

analyses entreprises au cours des différentes expositions, le plan expérimental de chaque expérience 

a été adapté afin que les conditions d’exposition soient comparables entre chaque exposition. En 

effet, les quantités de matériel biologique nécessaires à la mise en œuvre des analyses 

biomoléculaires et des dosages des contaminants imposent d’augmenter significativement le nombre 

d’individus par réplicat en comparaison d’une exposition « classique ». En effet, au cours de celle-ci, 

seul le suivi de paramètres phénotypiques ou d’analyses qui ne requièrent que peu de matériel 

biologique est entrepris. Chaque condition d’exposition est réalisée en triplicat indépendants (i.e. 3 

boites de Petri par condition). Le détail du protocole expérimental propre à chaque exposition est 

présenté dans la 1ère partie de chaque section dédiée aux expositions des Chapitres 3 à 5.  
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Figure 2.4. Embryons de Medaka de stade pré-morula (2-4 heures pf) 

Illustration d’embryons triés et individualisés juste avant exposition.



 

78 Chapitre 2. BASES METHODOLOGIQUES 

De manière générale, les sédiments à tester sont placés à temmpérature ambiante (23 °C dans 

une salle climatisée) la veille du lancement de la série d’expositions. Entre 3 et 4 h avant le début de 

l’exposition, le sédiment à étudier est déposé dans une boite de Petri en plastique à ergots 

(permettant une bonne aération) en quantité équivalente à 0,5 g de sédiment p.s. au cm² puis 

humidifié avec de l’ERS à raison de 0,4 mL par g de sédiment p.s. (période d’équilibration). Les 

embryons de stade pré-morula triés et individualisés comme décrit précédemment sont placés 

aléatoirement sur une grille Nitex® de maillage 1 mm. La grille et les embryons sont déposés à la 

surface du sédiment à raison d’environ 3 embryons au cm². La grille est ensuite légèrement enfoncée 

dans le sédiment de manière à optimiser le contact entre les œufs et la matrice sédimentaire. Enfin, 

de l’ERS est ajouté afin d’immerger totalement les embryons et à atteindre un volume total 

équivalent à environ 0,1 mL d’ERS par embryon. Le matériel utilisé est illustré sur la Figure 2.5. 

L’ensemble est placé dans une enceinte thermostatée (Economic Delux, Snijders Scientific) 

maintenue à 26 °C ± 0,3 sous une photopériode de 12 h/12 h (lumière blanche 5000 Lux) pendant 

toute la durée de l’expérience (Figure 2.6). Il est cependant à noter que le suivi des différents 

paramètres nécessite de sortir les embryons de l’enceinte thermostatée à 26 °C et a été effectué 

dans une salle climatisée à 23 ± 1 °C. 

Dans le cas d’une exposition à des sédiments dopés, le niveau d’ERS dans chaque réplicat est 

contrôlé tous les jours et complété avec de l’ERS propre si nécéssaire. Pour les sédiments naturels 

(natifs), un renouvellement complet de l’ERS est effectué quotidiennement pour assurer une bonne 

oxygénation du milieu. Les embryons de Medaka restent ainsi en contact direct avec le sédiment 

jusqu’au pic d’éclosion dans l’une des conditions (en général, 9 à 10 jours dans nos conditions 

expérimentales). Les embryons non-éclos sont alors transférés dans une nouvelle boite de Petri 

contenant de l’ERS propre à raison de 0,3 mL/cm². L’ERS n’est alors plus renouvelé jusqu’à la fin de 

l’expérience afin de ne pas risquer de diluer l’enzyme d’éclosion, ce qui pourrait engendrer une 

désynchronisation des éclosions. Chaque jour, les larves nouvellement écloses sont récupérées puis 

placées en milieu propre, dans des béchers de 100 mL contenant 50 mL d’eau de mélange qui sera 

intégralement renouvelée tous les deux jours. Après 48 h post-éclosion, les larves sont nourries 2 fois 

par jour avec du TetraMin® Baby (Tetra). Les embryons non-éclos et les larves sont maintenus ainsi 

jusqu’à la fin de l’expérience, au jour 20 pf. À ce moment-là, les individus (embryons et larves) 

vivants restants sont euthanasiés à l’aide d’une solution de benzocaïne à 120 mg/L. 

La Figure 2.7 propose une vue globale du protocole d’exposition des embryons de Medaka 

appliqué lors du test MELA. 

6.2. Suivi de l’oxygène dissous 

L’oxygène dissous a été mesuré quotidiennement à l’interface ERS/sédiment à l’aide d’une 

sonde optique (Neofox, Oceanoptics) pendant toute la durée de l’exposition. Par ailleurs, des micro-

profils d’oxygène ont été réalisés sur le sédiment d’Yville et de Marcenac (lyophilisé/broyé et natifs) 

dans les mêmes conditions que le test (26 °C ± 0,3 ; photopériode 12 h/12 h ; 3 embryons au cm²) sur 

la colonne d’eau totale ainsi que dans les premiers millimètres de sédiment, à une profondeur 

d’incrément de 50 µm avec un détecteur de type Clark et avec une cathode de garde (Revsbech, 

1989). Les détecteurs ont un diamètre en pointe de 25-50 µm et sont connectés à un pico 

ampèremètre à haute sensibilité (PA2000, Unisense) et un ordinateur via un convertisseur A/D. La 

sensibilité liée à l’agitation a été inférieure à 2 % et le temps de 90 % de réponse inférieur à 
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Figure 2.5. Illustration du matériel d'exposition utilisé lors du test MELA 

Les embryons âgés de 2-4 heures pf sont placés sur une grille en Nitex®. La grille est ensuite légèrement 
enfoncés dans le sédiment qui a préalablement été déposé dans une boite de Pétri et humidifié. De l’ERS est 

ajouté pour immerger complètement les embryons. La grille est manipulée avec une pince rigide courbe alors 
que les embryons sont exclusivement manipulés avec une pince d’entomologie ultra souple. 

 
 
 
 

 
Figure 2.6. Embryons (a) et larves (b) de Medaka en cours d'expérience 

Embryons de Medaka en cours d’exposition (a) et larves de Medaka nouvellement écloses dans leur béchers (b) 
dans l’enceinte thermostatée.  
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Figure 2.7. Vue globale du protocole d’exposition des SPD de Medaka appliqué lors du test MELA 

Une fois le sédiment à étudier déposé dans la boite de Pétri d’exposition, les embryons de Medaka au stade pré-
morula sont déposé en contact avec celui-ci. Ils sont maintenus ainsi jusqu’au pic d’éclosion aux alentours du 

jour 10 pf. Une fois écloses, les larves sont placées en milieu propre et maintenues durant encore 10 jours post-
éclosion. L’ensemble des individus sont placés dans une enceinte thermostatée à 26 °C sous une photopériode 

de 12 h de jour et 12 h de nuit. 
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5 secondes. Des calibrations linéaires ont été faites entre 100 % de saturation d’air dans l’eau (la 

concentration en oxygène a été précisément déterminée par titration selon la méthode de Winkler) 

et le niveau zéro dans une partie anoxique du sédiment. Les profils d’oxygène ont été obtenus en 

utilisant le logiciel PRO2FLUX (Deflandre & Duchêne, 2010). 

6.3. Suivi des paramètres phénotypiques 

Le test MELA a été développé afin de permettre l’évaluation de la toxicité de sédiments 

naturels ou dopés grâce au suivi de différents critères de toxicité principalement phénotypiques, 

visibles à l’œil nu ou à l’aide d’une loupe binoculaire. Le fait de privilégier ainsi des marqueurs non-

invasifs permet de réduire considérablement le nombre d’individus nécessaires lors du bioessai. De 

plus, il est alors possible de suivre les effets sub-létaux d’une contamination au cours du temps sur 

les mêmes individus. Par ailleurs, la diversité des paramètres étudiés permet de mettre en évidence 

les effets de substances présentant différents modes d’action, ce qui donne au test MELA un 

caractère intégratif très intéressant dans le cadre d’une démarche d’évaluation de la toxicité de 

matrice environnementale complexe. Le déroulement général du test MELA est illustré dans la Figure 

2.8.  

6.3.1. Viabilité, taux d’éclosion et durée du développement 

Les embryons et larves de Medaka sont observés quotidiennement sous stéréomicroscope 

(Leica MZ75, x20 à x50) équipé d’une source de lumière froide externe (Intralux® 4100, Volpi AG 145) 

pendant toute la durée de l’expérience, soit pendant 20 j pf. Les embryons morts sont comptabilisés 

et éliminés quotidiennement. Un embryon est considéré comme mort en l’absence de battements 

cardiaques, lorsque l’espace périvitellin a disparu et que les tissus embryonnaires s’agrègent en une 

pelote blanche au centre de l’œuf et/ou lorsque le chorion devient opaque (Figure 2.9.a). De façon 

similaire, les larves sont observées tous les jours et les individus morts sont dénombrés puis éliminés. 

De ces observations sont dérivées les viabilités embryonnaire, larvaire et cumulée (produit de la 

viabilité embryonnaire par la viabilité larvaire) sur l’ensemble de l’expérience. La comptabilisation 

quotidienne du nombre d’individus parvenant à éclore entièrement (i.e. le corps de la larve est 

complètement sorti du chorion) permet de calculer la durée moyenne du développement 

embryonnaire et le taux d’éclosion (qui intègre également la mortalité embryonnaire) dans chaque 

réplicat. Les formules utilisées pour calculer ces paramètres sont présentées ci-dessous : 
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Figure 2.8. Déroulement général du test MELA 

L’exposition des embryons débute au jour 0 pf et se poursuit durant tout le développement embryonnaire soit 
jusqu’aux alentours du jour 10 pf. Durant cette période, la viabilité est suivie chaque jour et le rythme cardiaque 
est mesuré chez les embryons âgés de 6 et 7 j pf. Au moment du pic d’éclosion, les individus (embryons et larves) 
sont placés en milieu propre et maintenus jusqu’au jour 20 pf, date de fin de l’expérience. Durant cette période, 

les larves nouvellement écloses sont examinées quotidiennement pour observer la présence éventuelle de 
malformations et acquérir des données biométriques. Le test Comète est mis en œuvre sur des larves de 48 h, 

soit au jour 12 pf environ. Les analyses moléculaires (bioaccumulation, dosage des métallothionéines et 
l’analyse de l’espression des gènes d’intérêt par RT-PCR) sont entrprises sur des embryons (jour 7 pf) et les 

larves (au jour 9-10pf). 

 
 
 
 

 
Figure 2.9. Photos d'embryons morts (a) et d'embryons au jour 6 pf (b) 

Sur la photo (a), seuls des embryons morts sont présents. On peut noter l’absence d’espace périvitellin et 
l’opacification du chorion (flèche blanche). La flèche bleue indique l’agrégation des tissus embryonnaires, bien 

visible lorsque le chorion n’est pas encore opaque. Chez les embryons âgés de 6 j pf (b), le système cardio-
vasculaire est suffisamment développé et permet d’observer facilement le cœur (flèche blanche) et la circulation 

sanguine.  
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Avec :    : viabilité embryonnaire en % 

   
    : nombre total d’embryons exposés 

   
     : nombre d’embryons morts au cours de l’expérience 

    : viabilité larvaire en % 

   
    : nombre total de larves écloses au cours de l’expérience 

   
     : nombre de larves mortes au cours de l’expérience 

    : viabilité cumulée en % 

    : taux d’éclosion en % 

   
          : nombre d’embryons non-éclos vivants à la fin de l’expérience 

    : durée moyenne du développement embryonnaire en jour pf 

   
             

: nombre de larves écloses au jour   

       : jour   exprimé en jour pf (correspond à l’âge embryonnaire des larves écloses 

au jour  ) 

6.3.2. Rythme cardiaque 

L’activité cardiaque a été suivie chez les embryons âgés de 6 et 7 j pf. A ces stades de 

développement, le cœur est suffisamment formé et le sang suffisamment coloré pour permettre une 

bonne observation du rythme cardiaque (Figure 2.9.b) et ce, même en présence de particules de 

sédiment en surface de l’œuf. Au jour 6 pf, la plicature cardiaque est bien avancée et permet une 

bonne différenciation visuelle des deux loges cardiaques. Le jour suivant (7 j pf), la cavité 

péricardique est en formation et la fréquence cardiaque se stabilise normalement aux allentours de 

180 battements par minutes à 25 °C (Iwamatsu, 2004).  

Chaque réplicat est sortis de l’enceinte thermostatée et laissé quelques instants sur la paillasse 

afin que les embryons s’acclimatent à la température (23 ± 1 °C dans la salle climatisée de 

manipulation versus 26 °C dans l’enceinte). Les embryons sont placés sous un stéréomicroscope 

(Leica MZ75, x20 à x50) muni d’une source de lumière froide (Intralux® 4100, Volpi AG,145) pour 

observation. Chaque manipulation des embryons est suivie d’une mise au calme de ceux-ci afin de 

stabiliser leur rythme cardiaque. Le nombre de battements cardiaques est comptabilisé sur trois 

périodes de 20 s chacune chez 5 individus choisis au hasard dans chaque réplicat. Le rythme 

cardiaque de chaque individu, exprimé en nombre de battements par minute (batt./min), résulte de 

la somme de ces 3 mesures. Enfin, l’activité cardiaque moyenne pour un réplicat donné est obtenue 

en faisant la moyenne des rythmes cardiaques observés sur les 5 individus pris en compte dans le 

réplicat considéré. 

6.3.3. Malformations 

À chaque jour d’éclosion, les larves nouvellement écloses sont endormies sur glace et 

examinées au stéréomicroscope (Leica MZ75) équipé d’une caméra couleur CDD (Leica DFC 420C) et 

connecté à un ordinateur pour acquisition de données biométriques et observations d’éventuelles 

anomalies de développement. Afin d’évaluer la croissance générale des larves, une photo de chaque 

individu dans son intégralité est prise et la longueur totale ainsi que la taille de la tête sont mesurées 

(Figure 2.10) à l’aide du logiciel Leica Application Suite (v2.8.1.). Par la suite, le rapport taille de la 

tête sur longueur totale (T/L) est également calculé pour évaluer les proportions morphologiques 

générales de chaque individu. Chaque larve est ensuite observée soigneusement et les 
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Figure 2.10. Mesures biométriques sur les larves nouvellement écloses 

La figure présente une vue latérale (a) et ventrale (b) d’une larve de Medaka à l’éclosion. La longueur totale de 
l’individu est mesurée depuis le bout de la mâchoire inférieure jusqu’à l’extrémité de la nageoire caudale. La 

taille de la tête s’étend du bout de la mâchoire inférieure jusqu’à l’arrière de la capsule otique, qui correspond 
également au niveau d’attache des nageoires pectorales. 
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malformations phénotypiques sont répertoriées. Six catégories de malformations ont été 

sélectionnées en fonction des anomalies de développement les plus fréquemment rapportées dans 

la littérature chez les embryons de poissons exposés à divers polluants dont les métaux lourds, les 

HAP, les PCB et les composés dioxine-like (Vicquelin et al., 2011 ; Gonzalez-Doncel et al., 2008 ; 

Farwell et al., 2006 ; Kim & Cooper, 1999). La plupart des pathologies observées font partie des 

symptômes associés à la maladie du sac bleu (BSD : blue sac disease), initialement identifiée après 

exposition à la dioxine. Les six catégories sont illustrées sur Figure 2.11 et détaillées ci-dessous : 

 Oedèmes : péricardique, périvitellin et céphaliques 

 Malformations squelettiques : scoliose, lordose, cyphose, larve en forme de C et 

malformation des nageoires 

 Malformations cranio-faciales : déformations crâniennes (notamment hypoplasie) et 

des mâchoires 

 Malformations oculaires : aplasie, hyper/hypoplasie, dysplasie, altération de la 

pigmentation, cyclopie 

 Anomalies cardiaques : atrophie, hypertrophie, dystrophie, anomalie de 

positionnement du cœur, plicature (ou courbure) cardiaque incomplète ou anormale, 

« tubular heart » (cœur tubulaire dont les chambres ne sont pas différenciées), 

anémies (absence de cellules sanguines circulantes), hémorragies, accumulation de 

cellules sanguines immobiles 

 Anomalies du sac vitellin : malabsorption des réserves vitellines, absence de sac 

vitellin à l’éclosion 

Le pourcentage de larves écloses présentant une ou plusieurs malformations (toute catégories 

confondues) est ensuite calculé pour chaque réplicat, ansi que le pourcentage de larves écloses 

atteintes par chaque classe de malfromations.  

6.4. Évaluation des dommages à l’ADN par le test Comète 

En complément de l’analyse des effets phénotypiques, le potentiel génotoxique des sédiments 

dopés ou naturellement contaminés a également été appréhendé au cours du test MELA. La 

génotoxicité d’un composé peut se définir comme sa capacité à compromettre l’intégrité du matériel 

génétique de l’organisme exposé à cette substance. Les cassures de l’ADN (acide 

désoxyribonucléique) peuvent survenir par action directe ou indirecte de l’agent génotoxique. Parmi 

les différentes méthodes existantes pour mettre en évidence les dommages à l’ADN, le test Comète 

(également appelé Single Cell Gel Electropheresis) est reconnu comme une technique sensible, 

rapide, de moindre coût et tout à fait appropriée à la détection non-spécifique des cassures de l’ADN 

(Collins, 2004 ; Devaux et al., 1997). En effet, la version alcaline du test Comète (Singh et al., 1988) 

permet de détecter à la fois les cassures simple et/ou double brins de l’ADN ainsi que les sites alkali-

labiles. Cette technique simple et intégrative d’évaluation quantitative des dommages à l’ADN 

permet donc la mise en évidence de l’effet génotoxique global d’une substance sans distinction des 

mécanismes mis en jeu.  
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Figure 2.11. Illustrations des différents types de malformations pouvant être observés chez les 

larves à l'éclosion 
Larve normale vue de profil (a) et vue de dessous (b). (c) Larve présentant un cœur tubulaire (flèche), un œdème 

péricardique et une malformation de la mâchoire inférieure. (d) Larve présentant une lordose, un œdème 
péricardique et périvitellin important, des malformations cardiaque (flèche) et oculaire graves. (e) Larve 

présentant une anémie, un œdème péricardique très important, une malformation du crâne et des mâchoires, 
une cyphose, une malabsorption du sac vitellin et une atrophie générale du corps. (f) Larve présentant une 

scoliose importante. (g) Larve présentant une cyphose légère et dont les réserves vitellines sont quasi-
inexistantes. (h) Larve présentant une cyphose, une malabsorption des réserves vitellines, un œdème 

péricardique et périvitellin, un cœur tubulaire (flèche), une malformation crânienne, oculaire et des mâchoires 
ainsi que des accumulations de sang au niveau du sac vitellin. (i) Larve présentant une malformation 

squelettique alternant lordose cyphose. (j) Larve présentant une importante malformation crânienne globale, 
une absence de développement des mâchoires, une anomalie de positionnement et de courbure du cœur 

(flèche) et une cyclopie. (k) Larve présentant une malformation de la mâchoire inférieur ainsi qu’une hémorragie 
et une malformation crânienne légère. (l) Larve présentant une importante anomalie de positionnement et de 

plicature du cœur (flèche). 
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La mise en œuvre du test Comète nécessite une individualisation des cellules au préalable. 

Pour cela, un protocole de dissociation cellulaire par traitement enzymatique et mécanique sur 

larves de Medaka a été développé au sein du laboratoire. L’adaptation du test Comète et le 

développement du protocole de dissociation sont détaillés dans les travaux de Morin et al. (2011) 

rapportés en  Annexe 1.  

Dans notre étude, l’analyse des dommages à l’ADN a été entrepris, à l’aide du test comète, sur 

un pool de 5 larves de Medaka écloses depuis 48 h (soit au jour 12 pf) et prélevées aléatoirement 

dans chaque réplicat. 

6.4.1. Dissociation cellulaire 

Après avoir anesthésiés les individus sur glace pendant 10-15 min, les larves sont délicatement 

ciselées à l’aide de deux lames de rasoir. Le matériel biologique est récupéré à la pipette dans 200 µL 

de MEM (Minimum Essential Medium) puis, 1 mL de MEM-Collagénase IV (Collagénase de 

Clostridium histolyticum de Type IV, Sigma Aldrich) à 1,25 mg/mL est ajouté. L’ensemble est placé 

sous agitation douce à 37 °C pendant 45 min. Les échantillons sont ensuite centrifugés pendant 

10 min, à 100 g et à température ambiante. Le surnageant est éliminé et le culot est remis en 

suspension dans 1 mL de MEM propre. Une nouvelle centrifugation est effectuée dans les mêmes 

conditions que précédemment et le culot est à nouveau remis en suspension dans 200 µL de MEM. 

La viabilité cellulaire est examinée en ajoutant 20 µL d’une solution de Bleu de Trypan à 1 mg/mL 

dans une aliquote de 20 µL de suspension cellulaire. Les cellules apparaissant colorées en bleu sont 

considérées comme mortes alors que les cellules viables restent réfringentes. Seules les suspensions 

cellulaires présentant une viabilité supérieure à 80 % sont utilisées. La densité cellulaire de chaque 

échantillon est également déterminée au cours de ce test sur cellule de Malassez. Une dernière 

centrifugation est effectuée, le surnageant est une nouvelle fois éliminé et le culot remis en 

suspension dans un volume de MEM nécessaire à l’obtention d’une concentration cellulaire 

d’environ 2,5x106 cell./mL.  

6.4.2. Le Test Comète 

Le test comète est réalisé sur cellules fraîchement isolées selon le protocole de Singh et al. 

(1988) avec quelques modifications.  

Brièvement, 30 µL de suspension cellulaire précédemment préparée sont ajoutés à 120 µL de 

LMPA (low melting point agarose) 1 %. Par la suite, deux dépôts de 50 µL de ce mélange sont réalisés 

sur une lame préalablement recouverte d’une mince couche de NMPA (normal melting point 

agarose) 1 %. Les deux gels sont répartis uniformément sur la lame par application de deux lamelles 

18x18 mm et laissés solidifier à 4 °C pendant 5 min. Puis, les lamelles sont retirées et deux nouveaux 

dépôts de LMPA 1 % (sans cellules) sont superposés aux gels précédents et également recouverts de 

lamelles. Après polymérisation des nouveaux gels à 4 °C durant 5 min, les lames sont placées dans 

une solution de lyse alcaline (2,5 M NaCl ; 0,1 M EDTA ; 0,01 M Tris ; 1 % Triton X-100 ; pH 10) 

pendant 1 h à 4 °C ce qui a pour effet de détruire les membranes, les protéines et les ARN (acide 

ribonucléique), libérant ainsi les noyaux. À partir de cette étape, les lames sont maintenues à 

l’obscurité pour éviter au maximum toute photodégradation de l’ADN. L’étape de déroulement 

alcalin consiste à immerger les lames horizontalement (directement dans la cuve d’électrophorèse) 

dans un tampon alcalin d’électrophorèse (0,3 M NaOH ; 1 mM EDTA ; pH >13) durant 15 min à 4 °C, 
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Figure 2.12. Exemples de comètes à différents niveaux d'endommagement de l'ADN 

Une fois révélées par un agent intercalant (BET), les comètes sont visibles sous épifluorescence. Plus l’ADN est 
fragmenté, plus la queue de la comète sera longue et dense pour atteindre l’aspect d’une cellule hedgehog, 

dans son cas d’endommagement le plus extrême. A l’inverse, un noyau dont l’ADN est intact apparaitra comme 
une sphère bien ronde et intense. Sur cette figure, des cellules dissociées selon le protocole décrit provenant de 

larves de Medaka âgées de 12 j pf. 
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ce qui permet la dénaturation et la distorsion de l’ADN ainsi que l'exposition des sites sensibles (dont 

sites alcali-labiles et les réparations incomplètes par excision) aux agents alcalins. Immédiatement 

après, l’électrophorèse est lancée pendant 15 min également, sous un courant de 25 V et 300 mA. À 

la fin de cette étape, les fragments d’ADN ont migré formant des comètes plus ou moins importantes 

en fonction du nombre de cassures et de la taille des fragments (Figure 2.12). Les lames sont ensuite 

neutralisées à l’aide de trois bains successifs de 5 min chacun dans une solution de Tris 0.4 M 

(pH 7,5). Enfin, les lames sont déshydratées dans de l’éthanol absolu glacé pour permettre une 

bonne conservation des lames en attendant la lecture. Les lames peuvent ainsi être simplement 

stockées à température ambiante et à l’obscurité. 

6.4.3. Lecture des lames 

Au moment de la lecture, 20 µL d’une solution de bromure d’éthidium (BET) sont déposés sur 

chaque gel et recouverts d’une lamelle 20x20 mm. L’ajout de cet agent intercalant permet la 

révélation de l’ADN présent sur les gels. L’observation des comètes s’effectue ensuite grâce à un 

microscope à épifluorescence (Olympus, grossissement 400x) équipé d’une caméra CDD à niveau de 

gris (Zeiss). Les lames sont codées et lues aléatoirement à l’aide du logiciel Komet 5.5. Un nombre de 

75 cellules par gel est analysé. Le pourcentage d’ADN dans la queue (le pourcentage d’ADN ayant 

migré hors du noyau qui forme la tête de la comète) a été sélectionné en tant que paramètre le plus 

représentatif du taux d’endommagement de l’ADN de la cellule (Hartmann et al., 2003).  

Les noyaux fortement endommagés donnant lieu à des comètes présentant une tête très 

petite voire inexistante et une longue queue diffuse sont appelées cellules « hedgehog » (Figure 

2.12). Ces cellules n’ont pas été prise en compte lors de la mesure des comètes, comme le 

recommande Kumaravel et al. (2009), afin de ne pas dépasser les capacités de mesure du système 

d’acquisition d’image ce qui engendrerait des mesures aberrantes. Les cellules « hedgehog », 

considérées comme le résultat de cellules apoptotiques ou nécrotiques (Olive & Banath, 1995), ont 

néanmoins été dénombrées sur un total de 100 cellules par gel. 

 

La Figure 2.13 propose un schéma global du test Comète depuis la dissociation cellulaire 

jusqu’à la lecture des lames. 

7. ANALYSES BIOMOLECULAIRES 

Afin d’affiner l’analyse de la toxicité des différentes matrices sédimentaires testées, un certain 

nombre d’analyses moléculaires ont été entreprises dans le but d’étudier plus précisément les 

mécanismes mis en jeu chez les organismes en présence d’une contamination. En effet, l’induction 

de mortalité, d’un retard de développement, d’une réduction de la taille ou encore de malformations 

par une substance ou un mélange de composés est bien souvent le résultat de modes d’action très 

complexes. C’est dans le but d’explorer plus en détails cet aspect mécanistique que le test MELA a 

été enrichi de différents marqueurs moléculaires comprenant le dosage des métallothionéines (MT) 

et l’analyse de l’expression de plusieurs gènes cibles. 
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Figure 2.13. Principales étapes de la dissociation cellulaire et du test Comète 

Les larves de Medaka de 48h sont ciselées à l’aide de lames de rasoir. Il s’en suit une dissociation enzymatique 
dans un mélange de MEM-Collagénase IV à 1,25mg/mL. La digestion enzymatique est arrêtée par 

centrifugation et élimination du surnageant. Une fois la viabilité de la suspension cellulaire vérifiée, la 
concentration cellulaire est ajustée à 2,5x10

6
 cell.mL. La suspension cellulaire est ensuite mélangée à de 

l’agarose NMPA puis déposée sur lame. La lyse cellulaire est effectuée en condition alcaline et permet de 
détruire les membranes biologiques, les protéines et les ARN, libérant ainsi les noyaux cellulaires. Les lames sont 

placées dans le tampon d’électrophorèse pour l’étape de déroulement alcalin puis un champ électrique est 
appliqué afin de permettre la migration de l’ADN endommagé en dehors des noyaux. Après avoir été rincées 
dans un tampon de neutralisation, les lames sont révélées avec du BET et les comètes peuvent être mesurées 

sous épifluorescence à l’aide du logiciel Komet 5.5. La mesure du pourcentage d’ADN dans la queue et du taux 
de cellules hedgehog donne une évaluation du potentiel génotoxique du sédiment auquel ont été exposés les 

embryons de Medaka durant leur développement.  
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Ces marqueurs ainsi que la mesure de la bioaccumulation ont été analysés aux stades 

embryonnaire et larvaire afin d’étudier les différences de réponses au cours du développement. Le 

temps de prélèvement sur stade embryonnaire a été défini au jour 7 pf, qui correspond 

potentiellement à une bioaccumulation stable en HAP (Vicquelin, 2011) et en métaux (Meteyer, 

1988) dans le cas d’une exposition débutant dans les 24 premières heures de la fécondation. Par 

ailleurs, ce jour correspondrait également à une accumulation maximale en métabolites de HAP, 

selon les travaux d’Hornung et al. (2004, 2007), confirmant ainsi que les organes impliqués dans la 

métabolisation de ces composés sont bien fonctionnels. Le temps de prélèvement sur stade larvaire 

a été déterminé afin de correspondre au stade éleuthéroembryonnaire recommendé par la 

réglementation, c’est-à-dire avant 3 jours post-éclosion. Par ailleurs, l’ouverture du tractus digestif 

dans les heures suivant l’éclosion peut entrainer une excrétion massive des contaminants accumulés. 

Nous avons donc choisis d’éffectuer les différentes analyses moléculaires chez les larves justes 

écloses (au jour 9 ou 10 pf), avant une détoxication trop importante de l’organisme.   

7.1. Dosage des métallothionéines (MT) 

Les MT sont des protéines dont la capacité de séquestration de certains éléments métalliques 

leur attribue un rôle essentiel dans la régulation de la teneur en métaux dans l’organisme et les 

implique également dans les mécanismes de détoxication des xénobiotiques métalliques. Ces 

protéines sont inductibles par les métaux (Roesijadi, 1992) mais également par d’autres substances 

comme certains agents oxydants, par exemple (Bauman et al., 1991). Le dosage des MT est depuis 

longtemps considéré comme un marqueur potentiel de la présence d’une contamination métallique 

(Roesijadi, 1994). C’est en raison de leur forte teneur en cystéines portant des groupements thiols 

que les MT ont une si forte affinité pour les éléments métalliques. Le protocole d’extraction et de 

dosage des MT utilisé dans cette étude est justement basé sur les différences d’affinité des 

groupements cystéines selon les métaux, en remplaçant l’élément métallique initialement fixé sur la 

protéine par celui qui présente plus forte affinité de fixation : le mercure, Hg. Celui-ci est ajouté en 

excès et son dosage par spectrométrie d’absorption atomique permet ensuite de mesurer 

indirectement la concentration en MT présente dans l’échantillon. 

Au cours de ce travail, les teneurs en MT ont été dosées sur un pool de 15 individus par 

réplicat, sur stade embryonnaire (jour 7 pf) et sur larves nouvellement écloses, selon le protocole 

adapté de Baudrimont et al. (1997) dont le principe général est décrit sur la Figure 2.14.  

7.1.1. Protocole d’extraction et de purification des MT 

La première étape du processus d’extraction des MT consiste à homogénéiser les tissus 

biologiques à l’aide d’un broyeur mécanique (ULTRA-TURRAX T10 basic, IKA®) dans 300 µl de tampon 

Tris 10 mM, sur glace et sous atmosphère d’azote. Les MT étant des protéines facilement 

dégradables, il est essentiel que le broyage s’effectue sur plusieurs courtes périodes (<30 s) afin de 

ne pas surchauffer l’échantillon. De la même manière, le travail sous atmosphère d’azote empêche 

l’oxydation des groupements thiols et la présence de glace limite l’action des différentes protéases 

présentes dans les tissus. Immédiatement après la phase de broyage, l’homogénat est centrifugée 

1 h à 20 000 g et à 4 °C. Le surnageant composé de la fraction cytosolique contenant les MT est 

récupéré et divisé en deux aliquotes de volume égal (100 µL) alors que le culot renfermant les 

organites, les noyaux et d’autres débris cellulaires est écarté. Dans chaque série d’échantillon,  
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Figure 2.14. Principales étapes du protocole de dosage des MT par saturation au Hg "froid" 

Schéma adapté de Paul-Pont (2010). Le métal (M
+
) fixé aux MT présentes dans l’échantillon biologique est 

remplacé par du Hg ajouté en excés. Le Hg excédentaire et/ou fixé aux autres ligants cytosoliques est éliminé 
par complexation à de l’hémoglobine (Hb). Le Hg restant dans l’échantillon est dosé par spectrométrie 

d’absorption atomique permettant ainsi de déduire la teneur initiale en MT de l’échantillon. GSH : glutathion, 
Cys : cystéine, P1-4 : protéines cytosoliques 
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3 blancs d’extraction (100 µL de tampon Tris 10 mM) et 3 étalons MT (100 µL d’une solution de MT 

de foie de lapin, dans du tampon Tris 25 mM, 10 µg/mL finaux) sont ajoutés afin de valider 

respectivement l’absence de contamination et un bon taux de récupération des MT (100 ± 20 % au 

minimum) au cours des étapes d’extraction. 

La saturation en Hg s’effectue ensuite en ajoutant 100 µL d’une solution de Hg « froid » 

(50 mg/L de HgCl2 dans de l’acide trichloroacétique 10 %) à la fraction cytosolique. Après une rapide 

homogénéisation, le Hg est laissé en contact de l’extrait pendant 10 min afin qu’il se substitue aux 

métaux séquestrés par les MT et qu’il sature l’ensemble des sites de fixation des autres composants 

cytosoliques. D’autre part, la présence d’acide entraine une précipitation des protéines de haut poids 

moléculaires alors que les MT restent sous forme dissoute. Enfin, 200 µL d’une solution 

d’hémoglobine (Hb) de porc-Tris 30 mM sont ajoutés afin de complexer l’excès d’Hg en solution ou 

fixé aux protéines autres que les MT dont la constante d’affinité au Hg est supérieure à celle de 

l’hémoglobine. De plus, le complexe Hb-Hg précipite en condition acide, ce qui permet de le séparer 

du complexe MT-Hg au cours d’une centrifugation de 20 min à 20 000 g à température ambiante 

réalisée très rapidement afin d’éviter une éventuelle décomplexation du Hg fixé aux MT. À ce 

moment-là, le Hg contenu dans le surnageant est exclusivement fixé aux groupements thiols des MT. 

Le surnageant est alors récupéré et pesé avant d’être stocké à 4°C en attendant le dosage du Hg. 

7.1.2. Dosage du mercure par spectrométrie d’absorption 
atomique sans flamme 

Le dosage du Hg des extraits biologiques contenant les MT est effectué à l’aide de l’analyseur 

de mercure AMA-254 (Leco) sous flux d’O2 permanent. Pour cela, 100 µL d’extrait sont déposés dans 

une nacelle en nickel alors placée sur le passeur d’échantillon automatique (ASS-254, Leco). Pour 

chaque série de dosages, 3 blancs mesure (nacelles vides) sont ajoutés en début de série ainsi qu’un 

échantillon certifié Tort-2 (hépatopancréas de homard, NRCCC-CNRC) tous les 10 échantillons. La 

moyenne des teneurs mesurées en Hg dans les blancs est soustraite aux valeurs mesurées dans les 

autres échantillons. Les mesures obtenues sur les échantillons certifiés permettent de valider la série 

de dosages en calculant le taux de recouvrement de Hg dosé versus certifié. Lors des analyses 

effectuées dans ce travail, les taux de recouvrement ont variés de 94 % à 97 %. 

En entrant dans l’analyseur, chaque échantillon traverse dans un premier temps le four, dans 

lequel il va subir une phase de séchage (60 s à 200 °C) et une phase de décomposition (180 s à 

600 °C) sous flux d’O2. Cette étape de minéralisation permet d’atomiser et de volatiliser les 

différentes formes d’Hg présentes dans l’échantillon en Hg élémentaire sous forme gazeuse (Hg°). 

Les gaz de combustion, poussés par le flux d’oxygène, traversent ensuite un catalyseur chauffé à 

600 °C ce qui complète la combustion et piège les composés halogénés qui pourraient interférer avec 

le Hg lors du dosage par spectrométrie. En sortie du catalyseur, l’Hg° est à son tour piégé sur un 

amalgame composé d’or. L’Hg° ainsi concentré est ensuite relargué par chauffage de l’amalgame et 

dirigé vers la cellule de lecture où son absorbance est lue à 253,65 nm. La limite de détection est 

0,01 ng d’Hg.  

En rapportant la concentration en Hg dosée par l’appareil à la quantité d’extrait analysée ainsi 

qu’aux différents facteurs de dilution appliqués lors des étapes de préparation de l’échantillon, il est 

possible de calculer la concentration en Hg initialement présente dans l’échantillon et donc 

effectivement fixée par les MT. Cependant, il existe, chez le poisson, plusieurs isoformes des MT 
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ayant chacune un nombre de sites de fixation différents. Ne connaissant pas la répartition des 

différentes isoformes chez les embryons et larves de Medaka japonais, les concentrations en MT sont 

exprimées en nmol de sites de fixation d’Hg par g de poids frais (p.f.).  

7.2. Analyses de l’expression de gènes cibles 

L’expression génique traduit l’activation d’un gène afin que l’information génétique qu’il 

contient soit lue et traduite pour aboutir à la synthèse de molécules fonctionnelles qui auront un rôle 

actif dans le fonctionnement cellulaire, comme les ARN et les protéines en général. Tant que le gène 

est exprimé, de l’ARN est synthétisé. Par conséquent, on peut dire que la quantité d’ARN synthétisé à 

partir d’un gène est proportionnelle à son niveau d’activation c’est-à-dire à son niveau d’expression. 

C’est sur ce principe là que se base l’analyse des profils d’expression génique par qRT-PCR 

(Retrotranscription polymerase chain reaction ou réaction en chaîne par polymérase après 

transcription inverse). En effet, il va s’agir d’extraire les ARN totaux, puis de les rétro-transcrire en 

ADN complémentaire (ADNc). À l’aide d’amorces spécifiques, les gènes d’intérêt seront ensuite 

amplifiés et quantifiés. Puisqu’issus de la transcription inverse d’ARN, les gènes retro-transcrits 

seront présents en quantité plus ou moins importante en fonction du niveau d’activation initiale du 

gène de l’ADN. Dans cette étude, l’expression génique de chaque gène étudié sera rapportée à 

l’expression d’un gène de ménage (ou gène de référence) dont le niveau d’activation est 

sensiblement identique dans toutes les cellules de l’organisme, quelles que soient les conditions. Ceci 

permet de pallier à des variations de quantité d’ARN entre les échantillons liées à l’échantillonnage 

ou à la manipulation des échantillons.  

7.2.1. Extraction des ARN totaux 

Les ARN totaux issus de 3 pools de 8 individus par réplicats, au stade embryonnaire (7j pf) ou 

larvaire (juste à l’éclosion), ont été extraits à l’aide de kits « Absolutely RNA® Miniprep kit » 

(Stratagene, Agilent) selon les instructions du fournisseur. Une étape de purification au phénol-

chloroforme a été ajoutée afin d’améliorer la qualité de l’extraction. Par ailleurs, certaines 

précautions ont été prises en cours de manipulation afin d’éviter toute contamination de la 

préparation par des protéines RNase qui risqueraient de détruire une partie du matériel extrait. Afin 

de pallier à cela, en plus du port permanent de gants durant toute la préparation des échantillons, les 

paillasses de travail sont systématiquement nettoyées à l’éthanol 95% puis décontaminées au RNase 

Away® (Molecular Bioproducts) avant et après toute manipulation. De plus, l’intégralité du matériel 

(tubes, potters, embouts de pipette…) pendant toutes les étapes d’extraction des ARN totaux doit 

être certifiée « RNAse et DNase free » par le fabriquant ou préalablement décontaminée au RNase 

Away® puis autoclavée. Il en est de même pour l’eau utilisée pour la préparation des réactifs du kit 

qui a été traitée au diéthyl-pyrocarbonate (DEPC) 0,1 % (v/v) à 37 °C durant 12 h et autoclavée. 

En premier lieu, les tissus biologiques sont immergés dans 600 µL de tampon de lyse contenant 

du thiocyanate de guanidine qui, en plus de son action de lyse cellulaire, dénature les RNases et 

DNases les empêchant ainsi d’altérer l’échantillon. Le tampon de lyse est supplémenté avec 4,2 µL de 

β-mercaptoéthanol qui linéarise les protéines en cassant leurs ponts disulfures. Les tissus sont 

ensuite broyés au potter dans ce mélange tampon de lyse/β-mercaptoéthanol, puis le broyat est 

filtré sur une micro-colonne lors d’une centrifugation de 5 min à 13 500 rpm (température ambiante) 

dans le but d’éliminer les gros débris cellulaires. Le filtrat est alors mélangé à 600 µL de phénol-

chloroforme-alcool isoamylique (25:24:1 v/v) afin de séparer les protéines, hydrophobes, 
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amphiphiles et hydrophiles. En effet, après centrifugation du mélange durant 5 min à 13 500 rpm, 

l’échantillon se sépare en 3 phases : une phase inférieure jaunâtre contenant les protéines 

hydrophobes, une galette blanche intermédiaire renfermant les protéines amphiphiles et une phase 

supérieure transparente composée des protéines d’intérêt hydrophiles, dont les ARN. Le 

prélèvement précautionneux de cette phase aqueuse permet de laisser de côté jusqu’à 90 % des 

autres formes de protéines. Un volume équivalent d’éthanol-eau DEPC à 75 % est ajouté à cet extrait 

aqueux dans le but de favoriser les liaisons ioniques lors du dépôt de l’échantillon sur la micro-

colonne d’affinité qui fixe les acides nucléiques. Après centrifugation à 13 500 rpm pendant 1 min et 

élimination du filtrat, la colonne est rincée avec 600 µL de solution faiblement chargée en sels. Deux 

étapes de centrifugation d’1 min puis de 2 min, à 13 500 rpm en éliminant le filtrat à chaque fois, 

permettent respectivement de laver et de sécher la colonne. Les ADN fixés à la colonne sont 

dégradés en présence de 55 µL d’un mélange de tampon de digestion-DNase I (10:1 v/v) au cours 

d’une incubation au bain-marie à 37 °C pendant 15 min. Deux lavages successifs de la colonne sont 

alors effectués, le premier avec 600 µL d’une solution fortement concentrée en sels qui diminue la 

force ionique et favorise l’élimination des restes de DNase et de fragments d’ADN, le second avec 

300 µL de solution faiblement chargée en sels permettant de revenir à une salinité normale. Chaque 

rinçage est suivi d’une centrifugation à 13 500 rpm durant 1 min et 2 min respectivement. A ce stade, 

les ARN totaux purifiés sont encore fixés sur la colonne d’affinité. 30 µL de tampon d’élution chauffé 

à 55 °C sont déposés en tête de colonne et laissés incubés 2 min à température ambiante. Enfin, les 

ARN totaux sont récupérés au fond du tube par centrifugation de l’ensemble 1 min à 13 500 rpm. Les 

échantillons sont stockés à -80 °C avant utilisation pour la rétro-transcription. 

7.2.2. Rétro-transcription (RT) 

Le processus de RT permet de synthétiser un brin d’ADN complémentaire (ADNc) à partir 

d’ARN grâce à une ADN polymérase ARN-dépendante appelée reverse transcriptase. Cette étape est 

incontournable puisqu’elle permet d’une part de conserver l’information génétique de l’échantillon 

sous forme ADN, plus stable et donc moins facilement dégradable, et d’autre part d’effectuer par la 

suite la procédure d’amplification par PCR et de remonter ainsi jusqu’à l’expression génique. Pour la 

rétrotranscription, les kits « AffinityScript™ Multiple Temperature cDNA Synthesis kit » (Stratagene, 

Agilent) ont été utilisés. Les principales étapes de la rétro-transcription sont illustrées sur la Figure 

2.15. 

Dans un premier temps, 1 µL d’oligo dT (0,5 µg/µL), 1 µL d’hexaprimer (0,1 µg/µL), 0,8 µL de 

dNTPs 100 mM (25 mM chaque) et 2 µL de Tampon d’activité AffinityScript™ sont mélangés à 14 µL 

d’ARN totaux précédemment extraits. L’ensemble est placé dans le thermocycleur (Mastercycler 

pro™) à 65 °C pendant 5 min, ce qui linéarise tout d’abord l’ARN puis permet l’hybridation des 

amorces (oligodT et hexaprimers) sur les brins d’ARN lorsque la température redescend à 45 °C en fin 

de cycle. La seconde étape permettant la synthèse des brins d’ADNc (phase d’élongation) consiste à 

ajouter tout d’abord 0,5 µL de RNAse block (inhibiteur de RNase) et 1 µL de reverse transcriptase à 

chaque échantillon puis de les placer à 42 °C durant 1 h dans le thermocycleur. Durant cette phase, 

les amorces oligo dT hybridées sur la queue poly A des ARNm d’intérêt lors de la première étape 

permettent, grâce à leur extrémité 3’-OH libres, d’initier la transcription inverse qui utilisera les 

désoxyribonucléotides dNTP (G, A, C et T) ajoutés au début de la RT pour synthétiser l’ADNc. 
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Figure 2.15. Grandes étapes de la rétro-transcription de l'ARN en ADNc 

L’ARN est linéarisé à 65 °C, puis lorsque la température redescend aux alentours de 45 °C, les oligo dT et les 
hexaprimers s’hybrident à l’ARN. Après ajout de l’enzyme reverse transcriptase, la température est maintenue à 
42 °C durant 1 h, ce qui permet à la reverse transcriptase de synthétier le brin d’ADN complémentaire (ADNc) en 

utilisant les désoxyribonucléotides dNTPs préalablement ajoutés. C’est la phase d’élongation. 
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7.2.3. Design et contrôle de la qualité des amorces 

7.2.3.1. Design des amorces et PCR 

Les séquences des amorces nécessaires à l’amplification spécifique des gènes d’intérêt ont été 

déterminées à partir des séquences codantes rapatriées depuis la banque de données GenBank (via 

pubmed-NCBI) et HGNC (Ensembl, EMBL – EBI) en utilisant le logiciel LightCycler probe design v1.0 

(Roche). Les paires d’amorces (15 à 20 paires de bases) ont été choisies de manière à ce que leur 

température de fusion (ou température d’hybridation, Tm) soit proche les unes des autres et aux 

alentours de 65 °C, et que la taille de l’amplicon (150 paires de bases minimum) permette une bonne 

identification de l’ARNm correspondant. Les séquences des amorces utilisées pour les amplifications 

des gènes d’intérêt étudiés dans ce travail ont été synthétisées par Sigma-Aldrich (Fast Oligo™) et 

sont présentées dans le Tableau 2.2. 

Tableau 2.2. Séquences des amorces utilisées pour les amplifications des gènes d'intérêt au cours de l'étude 

Gène d’intérêt 
Numéro d’accès NCBI ou 

Ensembl 
Séquence des amorces 

β-actine S74868 GTGACCCACACAGTGCC
a
/GCGACGTAGCACAGCTTC

b
 

rpl7 NM_001104870 AACGTGGCTACGGCAG
a
/CGAGGTGACGACAGCTT

b
 

18s AB105163 GCAATAACAGGTCTGTGATGCC
a
/CGCGAGCTTATGACCCG

b
 

cox I NC_004387 (gene ID 805432) TTCCCCCAACACTTCTTAGGC
a
/TGTGGCTGTTAGTTCGACTGA

b
 

nd5 NC_004387 (gene ID 805441) ACCCTCCCCTTACTCGG
a
/AGCAAAGGCAGGTGGAC

b
 

p53 AF212997 TCTGGCACTGCAAAGTCTGT
a
/CCTCGTTTTGGTGGTGGG

b
 

mt AY466516 ACAAACTGCTCCTGCACC
a
/ACTGACAACAAGTAGTGTCGC

b
 

cyp1A AY297923 CTCCCTTTCACAATTCCACACT
a
/TGCAACGCCGCTTTCC

b
 

rad51 ENSORLG00000017821 CGCATGCTGCTGCGACTG
a
/TTCCCCTCGACCTTTCCTC

b
 

wnt1 AJ243208 CCGCTTTGACGGAGCAT
a
/TTGAACCCACGCCCACAGC

b
 

sod(Mn) ENSORLG00000013261 ATGGCTGGGCTATGACAAAG
a
/TGGCTATCTGAAGACGCTCAC

b
 

sod(Cu) ENSORLG00000008041 GGGAAATGTGACCGCAGG
a
/GCCAAACGCGCTCCAG

b
 

bax ENSORLG0000000456 TCTTCGCTCAGTCCCTCC
a
/GCCAACGTCTGCCAGCCA

b
 

ogg1 ENSORLG00000010758 CTCGTATTCAGGGCATGGT
a
/ACCCGTGGCTGTCTAAG

b
 

emx2 ENSORLG00000014157 CCATTACGTGGTGGGAGCA
a
/GGGCTCGCCTGTTTAGT

b
 

raldh2 NM_001104821 GCCGCTCACCTGTCTCTAT
a
/TCCCTGCCGCCTCTTG

b
 

rarα1 EF546452 GCATCATCAAGACGGTGGAG
a
/GGCGAAAGCGAAAACCAGG

b
 

rarγ1 EF546454 CTCGTGTCTACAAACCCTGC
a
/ATGCCGACCTCGAAGC

b
 

rxrα1 EF537036 GGGTGCCTTCGAGCCA
a
/ CCGGTAACCGCAGCAACAGT

b
 

(a) : amorce sens (5’  3’) ; (b) : amorce anti-sens (3’  5’) 

7.2.3.2. Contrôle de la qualité des couples d’amorces  

Chaque paire d’amorces a été testée afin de contrôler leur spécificité et la bonne amplification 

des gènes d’intérêt. Pour cela, une série d’amplifications a été effectuée sur de l’ADNc rétro-transcrit 

à partir de l’ARN extrait de pools de larves ou d’embryons de Medaka. Les PCR quantitatives ont été 

réalisées à l’aide du LightCycler® (Roche) selon le protocole décrit plus loin (voir paragraphe 7.2.4.1). 

Les courbes de fusion sont examinées pour chaque gène amplifié. Les amplicons ont ensuite été 

visualisés après migration sur gel par électrophorèse.  

Dans cette optique, un gel d’agarose à 1 % a été préparé en diluant 0,5 g de NMPA dans 50 mL 

de tampon TAE-1X (40 mM de Tris-Base, 20 mM d’acide acétique, 2 mM de Na2EDTA:2H2O), et 

auquel a été ajouté, 1 µL d’une solution de BET 10mg/mL. Le gel est ensuite délicatement déposé 

dans une cuve d’électrophorèse contenant du tampon TAE-1X. Par la suite, 5 µL d’amplicon mélangés 

à 5 µL de bleu de charge sont déposés dans un puits du gel d’agarose. 5 µL de marqueur de taille (Kb 

DNA ladder, Agilent) sont également déposés sur gel pour mesurer la taille des différents fragments 
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PCR. La migration est finalement lancée sous un champ électrique de 100 V pendant 30 min. Le gel 

est ensuite retiré de la cuve d’électrophorèse puis placé sur table UV (GelDoc, BioRad) pour visualiser 

les fragments PCR.  

Pour chaque amplification, la qualité de l’amplicon est évalué en observant (1) l’allure de la 

courbe de fusion (Figure 2.16.a) obtenue par qPCR qui ne doit présenter qu’un seul pic bien dessiné 

et (2) le profil de la migration électrophorétique de l’amplicon qui doit également ne montrer qu’une 

seule bande de migration, elle aussi bien nette (Figure 2.16.b). Les couples d’amorces ne produisant 

pas d’amplicon de qualité suffisante sont écartés et de nouvelles amorces sont dessinées. 

7.2.4. PCR quantitative en temps réel (qPCR) 

Les niveaux d’expression des gènes d’intérêt préalablement sélectionnés ont été analysés 

grâce à l’utilisation de la qPCR en temps réel. Avant d’évoquer les spécificités de cette technique, il 

est bon de rappeler le principe général de la PCR. Cette technique permet d’amplifier spécifiquement 

une région d’intérêt de l’ADN (ou d’un gène) pour en obtenir une quantité suffisante pour pouvoir 

l’étudier, grâce à une enzyme de type ADN polymérase appelée Taq polymérase (issue de la bactérie 

Thermus aquaticus). Cette enzyme est capable de synthétiser une copie complémentaire d’une 

séquence d’ADN très rapidemment (plus de 1000 paires de bases par minute). L’enzyme est placée 

en présence de MgCl2 (un co-facteur de la Taq polymérase), d’un tampon d’activité, des amorces 

sens et anti-sens du gène d’intérêt, de dNTPs et bien sûr de l’ADNc que l’on souhaite étudier. Puis, le 

mélange réactionnel va subir différents cycles thermiques comprenant trois étapes (Figure 2.17) :  

 La phase de dénaturation : séparation du double brin de l’ADN en deux fragments 

d’ADN simple brin à 95 °C durant environ 30 s à quelques minutes. 

 La phase d’hybridation : fixation des amorces sur les zones spécifiques encadrant le 

segment d’ADN d’intérêt à amplifier durant 30 s environ entre 55 et 65 °C selon la Tm 

de l’amorce considérée 

 La phase d’élongation : synthèse du brin d’ADN complémentaire par la Taq polymérase 

à 72 °C pendant 1 min.  

Le cycle de température est répété de 35 à 55 fois ; le nombre de cycles étant fixé en fonction 

de la quantité de copies du gène étudié présentes initialement dans l’échantillon. Au bout du 3ème 

cycle, les séquences d’ADN amplifiées correspondent exactement à la portion du gène encadré par 

les amorces. La technique de qPCR en temps réel est une évolution de la PCR « classique », basée sur 

le même principe, qui permet de suivre et de quantifier les amplifications des gènes ciblés en temps 

réel au cours de la réaction, grâce à un agent intercalant appelé SYBR Green I. Ce fluorophore a la 

propriété de n’émettre de la fluorescence que lorsqu’il est intercalé entre les bases d’une séquence 

nucléotidique double brin, ce qui en fait un produit de choix lors de l’application de la qPCR. En effet, 

les thermocycleurs utilisés pour la qPCR sont équipés d’un spectrophotomètre mesurant la 

fluorescence verte à 530 nm émise par le SYBR Green I en fin de chaque phase d’élongation. Puisque 

l’intensité de la lumière émise est proportionnelle au nombre de copies du fragment amplifié, 

l’appareil est alors capable de suivre leur production en temps réel tout au long de la PCR, 

permettant l’établissement d’une courbe d’amplification comme illustré sur la Figure 2.18. 

De plus, une fois la phase d’amplification terminée, l’appareil procède à la détermination de la 

courbe de fusion de chaque amplicon. Pour cela, la température est élevée de 65 °C à 95 °C 
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Figure 2.16. Exemple de courbes de fusion (a) et de migration d'amplicons sur gel d'agarose après 

électrophorèse (b) 
L’analyse de la courbe de fusion (a) permet d’évaluer la qualité de l’amplification. Une courbe polymodale 

(plusieurs pics) indiquera par exemple une mauvaise spécificité du couple d’amorces utilisé. Une amplification 
spécifique de bonne qualité se traduit par un seul pic, bien net, sans épaulement. Une analyse des gels issus de 

la migration des amplicons (b) permet de confirmer ou d’infirmer la bonne qualité des couples d’amorces 
choisis. Si l’amplicon ne contient qu’une seule séquence amplifiée en bonne quantité, le produit PCR apparaitra 

nettement sous la forme d’un seul trait de bonne densité luminescente (cadre vert). A l’inverse, si plusieurs 
bandes apparaissent après électrophorèse, cela sous-entend qu’il y a plusieurs amplicons (cadre rouge). 

 
 
 
 

 
Figure 2.17. Grandes étapes d'un cycle de PCR 

L’ADN est tout d’abord dénaturé à 95 °C, puis la température redescend jusqu’à atteindre la Tm d’hybridation 
des amorces (entre 55 °C et 65 °C selon la composition des amorces en bases A, C, T et G). Enfin, la température 

remonte jusqu’à 72°C, température optimale pour la synthèse des brins d’ADN complémentaires par la Taq 
polymérase à partir des extrémités 3’-OH libres des amorces.  
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Figure 2.18. Exemples de courbes d'amplification obtenues par qPCR sur le Light Cycler® 

Une courbe d’amplification se décompose en trois parties : une première phase de latence où la luminescence 
est basse, proche du niveau basal. La seconde est la phase exponentielle durant laquelle le gain en luminescence 

entre chaque cycle est maximal (i.e. le nombre de copies augmente très rapidement). Enfin, la phase de 
saturation marque la fin de la période d’amplification : la luminescence reste stable car il n’y a plus de réactifs 

disponibles et donc plus de copie de l’ADN. 
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progressivement (environ 0,1 °C/s) tout en suivant l’évolution de la luminescence au cours de la 

montée en température. En arrivant à la température Tm de l’amplicon, la luminescence chute de 

façon brutale correspondant à la dénaturation spécifique du fragment amplifié, libérant ainsi le SYBR 

Green I qui cesse alors d’émettre de la fluorescence. Ainsi, lorsque l’amplification est de bonne 

qualité, la courbe de fusion (classiquement représentée par  
             

  
  en fonction de la 

température) doit présenter un pic unique et franc, signe d’une amplification efficace (en terme de 

quantité) et mono-spécifique (i.e. un seul gène amplifié par amplicon). Une fois la montée en 

température complète effectuée, l’appareil redescend à 40 °C rapidement (environ 20 °C/min) afin 

de reformer les séquences d’ADN double brins afin que les amplicons puissent servir ultérieurement. 

De plus, il est fréquent que le run d’amplifications soit précédé d’une phase d’activation de l’enzyme 

d’une dizaine de minutes à 95 °C car la Taq polymérase utilisée est fourni sous forme « hot start » 

(c’est-à-dire sous forme inactivé par le biais d’une molécule inhibitrice qui doit être dégradée à 95 °C 

avant que l’enzyme ne puisse agir).  

Les caractéristiques précises de chaque cycle (durée et température de chaque phase), de 

chaque run (nombre de cylce) est paramétré selon le type de thermocycleur, la nature des réactifs 

utilisés et des ADN utilisés (qualité, quantité…). Pour des raisons techniques, deux appareils PCR 

différents ont été utilisés au cours de ce travail. Les paramètres appliqués et les réactifs utilisés aux 

cours des amplifications effectuées dans le cadre de cette thèse sont décrits dans les paragraphes ci-

dessous. 

7.2.4.1. Le Light Cycler® (Roche) 

Les premières amplifications en qPCR (test des amorces et exposition au Cd) ont été réalisées à 

l’aide d’un LightCyler® (Roche) et de kits de réactifs « fastStart Taq DNA Polymerase dNTPack » 

(Roche) en suivant les instructions du fournisseur. Brièvement, les réactions de PCR sont préparées 

dans des capillaires en verre en présence de : 

 1 μL de tampon 1b activé (contenant la Tap polymerase sous forme « hot start », les 

dNTPs, le SYBR Green I et le tampon d’activité) 

 3,2 μL de MgCl2 (25 mM) 

 12,8 µL d’eau ultra-pure  

 2 μL de mélange d’amorces sens et anti-sens (3 μM) 

 1 μL d’ADNc 

Les capillaires sont placés sur un carrousel puis centrifugés pour mélanger tous les réactifs et 

les faire culoter en bas des capillaires. Le tout est placé dans le thermocycleur pour subir les 

traitements thermiques suivants : 

 Étape d’activation de l’enzyme de 10 min à 95 °C 

 Étape d’amplification : 45 cycles comprenant une phase de dénaturation (5 s à 95 °C), 

une phase d’hybridation (5 s à 60 °C) et une phase d’élongation (20 s à 72 °C) 

 Courbe de Fusion : 0 s à 95 °C (20 °C/s), 65 °C (20 °C/s) pendant 15 s puis montée en 

température jusqu’à 95 °C à raison de 0,05 °C/s (10 min) 
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 Etape de refroidissement : abaissement de la température (20 °C/s) jusqu’à 40 °C et 

maintien pendant 30 s 

Les résultats sont visualisés à l’aide du logiciel LightCyler Run 5.32 (Roche). 

7.2.4.2. Le MX3000P (Stratagene) 

Par la suite, les amplifications ont été effectuées avec le Mx3000P (Stratagene) en utilisant les 

kits de réactifs « Brilliant III Ultra-Fast SYBR® Green QPCR Master Mix » (Agilent) qui permet 

d’amplifier plus d’échantillons à la fois (ici, sur microplaque 96 puits versus un carrousel de 32 

capillaires pour le LightCycler®), même si les runs sont plus longs. Dans chaque puits de la 

microplaque sont déposés successivement : 

 10 μL de Tampon 2X SYBR® Green (contenant la Tap polymerase sous forme « hot 

start », les dNTP, le SYBR Green I, le tampon d’activité et le MgCl2) 

 7 μL d’eau Ultra-pure 

 2 μL de mélange d’amorces sens et anti-sens (2 μM) 

 1 μL d’ADNc. 

La microplaque est ensuite centrifugée pour mélanger tous les réactifs et les faire tomber au 

fond des puits puis placée dans le thermocycleur pour suivre les traitements thermiques suivants : 

 Étape d’activation de l’enzyme de 10 min à 95 °C 

 Etape d’amplification : dénaturation (30 s à 95 °C), hybridation (40 s à 60 °C) et 

élongation (30 s à 72 °C) – 50 cylces 

 Courbe de Fusion : 1 min à 95 °C, 65 °C pendant 30 s puis montée en température 

jusqu’à 95 °C à raison de 0,1 °C/s 

Les résultats sont visualisés à l’aide du logiciel MxPro™ QPCR Software (Stratagene). 

7.2.4.3. Exploitation des résultats 

Les deux logiciels fournissent, en fin d’amplification, les Ct de chaque amplicon. Les Ct 

correspondent au nombre de cycles nécessaires pour que la luminescence émise dépasse 

significativement le niveau basal et permette une quantification par les appareils de mesure associés. 

Ce nombre de cycle de PCR est appelé "Ct" en référence à "Cycle Threshold" qui signifie cycle seuil. 

Plus le nombre de copies initiales du gène d’intérêt est important, plus le Ct sera faible, et 

inversement. 

Dans les présents travaux, les expressions géniques (E) sont exprimées par rapport à celle d’un 

gène de référence selon la formule suivante : 

                                                        

Les facteurs d’induction (FI) seront ensuite calculés pour chaque gène d’intérêt et chaque 

traitement en divisant l’expression génique moyenne ( ̅) de la condition contaminée par celle du 

groupe témoin : 

    
 ̅         

 ̅      
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8.  TRAITEMENT ET ANALYSE STATISTIQUES DES RESULTATS

Lorsque plusieurs données sont acquises au sein d’une même unité expérimentale (i.e. 

réplicat), elles sont moyennées pour obtenir la valeur représentative d’un réplicat. Par la suite, les 

réplicats sont considérés comme des échantillons indépendants les uns des autres. Les tests 

statistiques employés pour mettre en évidence des différences significatives entre les différents 

traitements (exposés et contrôle) sont donc des tests adaptés à la comparaison de plusieurs 

moyennes issues d’échantillons indépendants.  

Les jeux de données issus de chaque série d’exposition sont traités indépendamment les uns 

des autres. Seuls les résultats obtenus pour un paramètre au cours d’une même expérience sont 

comparés les uns aux autres. Tous les résultats obtenus au cours de ce travail de thèse ont été 

analysés en fonction des caractéristiques du jeu de données de chaque paramètre en suivant l’arbre 

de décision présenté sur la Figure 2.19, adaptée de Clérandeau (2007). Les tests paramétriques sont 

privilégiés au cours du traitement des résultats pour leur meilleure sensibilité et robustesse. Lorsque 

les conditions de normalité et d’homogénéité des variances ne sont pas respectées, le jeu de 

données est transformé pour tenter de vérifier ces modalités d’application. Si la transformation des 

données s’avère infructueuse, des tests non-paramétriques sont alors utilisés.  

Seules les expressions géniques (E) ont subi un traitement statistique légèrement différent qui 

a permis une meilleure discrimination des résultats. Dans ce cas, l’ANOVA (analyse de variance et 

test post-hoc de Tukey) a été remplacée par le test t pour échantillons indépendants et chaque 

valeur obtenue pour les groupes contaminés été comparée au groupe contrôle.  
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Figure 2.19. Arbre de décision utilisé lors du traitement statistique des résultats 
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Chapitre 3. Analyse des effets toxiques du Cuivre et du 

Cadmium sur le développement du Medaka japonais 

Le test embryo-larvaire Medaka a initialement été développé pour caractériser le spectre de 

toxicité de composés hydrophobes. La problématique de ces travaux, effectués dans le cadre du 

projet Toxseine (programme Seine-Aval IV), reposait sur un contexte écologique particulier, celui de 

l’estuaire de Seine. Les substances modèles utilisées lors du développement du bioessai ont donc été 

choisies en fonction de la contamination des écosystèmes de ce milieu et comprenaient des HAP, des 

PCB (coplanaires et non-coplanaires) et des alkylphénols (Vicquelin, 2011). De la même manière, le 

sédiment de référence utilisé comme témoin négatif et matrice d’enrobage lors de cette étude 

provenait d’une ancienne gravière située dans un des méandres de la Seine à proximité d’Yville-sur-

Seine. 

Le chapitre suivant propose une adaptation de ce test à un autre environnement d’étude 

présent en région Aquitaine, le continuum Lot-Garonne-Gironde et sa contamination historique en 

éléments traces métalliques. Dans cette optique, il a tout d’abord fallu sélectionner un nouveau 

sédiment de référence représentatif du système étudié. Par la suite, la matrice sédimentaire retenue 

a été utilisée pour évaluer l’applicabilité du test MELA à la mesure de la toxicité du cuivre (Cu) et du 

cadmium (Cd), deux éléments métalliques modèles hydrosolubles mais ayant néanmoins une forte 

capacité de fixation sur les particules sédimentaires. Enfin, dans une troisième série d’expositions, le 

bioessai a été enrichi de plusieurs analyses moléculaires afin d’étudier plus en détail les mécanismes 

d’action d’un élément trace modèle dont la toxicité est avérée, le Cd. Avant de présenter les résultats 

expérimentaux de ces différentes expositions, la première partie de ce chapitre propose une 

synthèse générale des effets toxiques des métaux chez les organismes aquatiques rapportés dans la 

littérature. Une attention toute particulière sera portée sur les deux composés étudiés dans ce 

chapitre. 

1. GENERALITES SUR LA TOXICITE DES ELEMENTS TRACES METALLIQUES 

CHEZ LES ORGANISMES AQUATIQUES 

1.1. Transfert des éléments métalliques aux organismes aquatiques 

1.1.1. Généralités 

Les principales voies d’absorption des métaux par les organismes aquatiques sont les 

branchies (voie respiratoire), le tube digestif (voie trophique) et, dans une moindre mesure, la peau 

(voie transcutanée) et l’épithélium du système olfactif. Bien entendu, le mode de passage de 

l’élément métallique au travers des différentes barrières biologiques qu’il rencontre dépend de la 

spéciation chimique du métal (donc des conditions physico-chimiques du milieu), de l’organe par 

lequel l’absorption à lieu (donc de la voie d’exposition) et de l’organisme concerné (McGeer et al., 

sous presse).  
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Dans un premier temps, l’élément métallique, sous forme ionique ou complexée, va diffuser 

depuis le milieu extérieur en direction de la surface biologique (phase de diffusion). Cette étape est 

rarement limitante dans l’assimilation des métaux sauf lorsque l’élément métallique est présent sous 

forme particulaire ou colloïdale. Dans ce cas, la phase de diffusion sera contrôlée par la labilité 

chimique et la mobilité physique du complexe.  

Lorsque le métal atteint l’interface entre le milieu extérieur et la membrane biologique, il va 

pouvoir se lier à différents ligands (lipophiles ou hydrophiles) grâce à sa grande affinité notamment 

pour les groupements soufrés des protéines à la surface de la membrane (phase de complexation).  

L’étape clé du processus d’assimilation des métaux est la phase d’internalisation durant 

laquelle le composé va effectivement entrer dans l’organisme. Nous distinguerons quatre 

mécanismes principaux de transport des éléments métalliques (Worms et al., 2006 ; Campbell et al., 

2002) : 

 La diffusion passive : ce mécanisme est basé sur l’existence d’un gradient de 

concentrations entre le milieu extérieur et intérieur (biologique) et dépend du coefficient 

de partage de l’élément métallique entre les phases aqueuse et lipidique. Seules les 

molécules neutres ou apolaires sont concernées par ce type de transport étant donné le 

caractère globalement hydrophobe des membranes biologiques. Ce n’est donc pas la voie 

d’internalisation préférentielle de la majorité des espèces métalliques qui sont 

hydrophiles.  

 Les transporteurs anioniques : de nombreux mécanismes de transport relativement peu 

sélectifs existent permettant l’assimilation de nutriments inorganiques (phosphates, 

sulfates) ou d’anions organiques (aminoacides, ions carboxylates). Dans certains cas, ces 

anions peuvent former des complexes avec les ions métalliques tout en gardant une 

charge totale négative. Ainsi, les éléments métalliques peuvent traverser 

« accidentellement » les membranes biologiques par l’intermédiaire des transporteurs 

d’anions.  

 Les canaux transmembranaires ou pompes transmembranaires protéiques : ces catégories 

de transporteurs permettent le maintien de l’homéostasie des éléments traces essentiels 

(Zn, Cu, Fe, Mg, Na…) dans les compartiments cellulaires. Les transports peuvent être 

passifs en reposant sur le principe de diffusion facilitée (canaux transmembranaires) ou 

actifs en consommant de l’énergie (ATP) pour transporter les métaux vers l’intérieur de 

l’organisme (pompes transmembranaires). Ces processus peuvent également être 

impliqués dans le transport des métaux non-essentiels qui sont pris en charge par 

mimétisme avec l’oligoélément qu’ils sont censés transporter. Les métaux présents dans la 

phase dissoute sont principalement internalisés par cette voie, en particulier le Cd qui peut 

se substituer au Ca. 

 L’endocytose : ce processus va concerner majoritairement les éléments métalliques sous 

forme particulaire et le cas d’une ingestion de la particule. L’internalisation du complexe 

métallique repose alors sur la fixation de la particule à la surface membranaire puis 

l’invagination de la membrane plasmique qui va entrainer la formation d’une vésicule 

d’endocytose qui migre par la suite vers l’intérieur de la cellule.  
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Dans les paragraphes suivants, nous évoquerons uniquement les mécanismes impliqués dans 

le cas d’une contamination directe de l’organisme, qui concerne donc plus particulièrement la voie 

d’exposition étudiée dans ce travail. 

1.1.2. Les voies d’assimilation du Cu et du Cd 

Les voies d’assimilation des métaux chez les poissons adultes et juvéniles sont relativement 

bien connues et largement décrites dans la littérature (voir Grosell, sous presse ; McGeer et al., sous 

presse pour revue). Concernant le Cd2+, il semblerait que l’assimilation apicale au niveau des 

branchies se fasse par l’intermédiaire des canaux calciques messager-dépendant (ou voltage-

indépendant, ECaC) des cellules à chlore riches en mitochondries de l’épithélium branchial, par 

mimétisme avec le Ca2+ et le Zn2+ qui utilisent ces transporteurs en temps normal. Il semblerait 

également que certains transporteurs appelés DiMétal transporteurs 1 (DMT-1) soient impliqués 

dans le passage de la barrière apicale par le Cd2+. Ces derniers transporteurs ne sont pas spécifiques 

et interviennent également dans le transport d’autres cations divalents comme le Cu2+, le Mn2+, le 

Zn2+, le Ni2+ ou le Pb2+. Par la suite, l’expulsion basolatérale du Cd2+ résultant en son passage dans le 

sang, est effectuée par les transporteurs transmembranaires Ca2+-ATPases et les échangeurs ioniques 

Na+/Ca2+. Le passage du Cd depuis le milieu extérieur vers l’organisme par la voie cutanée et 

l’épithélium du système olfactif n’est a priori qu’une voie de contamination très secondaire et 

semblerait également mettre en jeu les voies d’assimilation du Ca.  

Une fois dans les cellules, le Cd peut être séquestré par des protéines riches en groupements 

thiols (MT, GSH, cystéines) ou d’autres protéines Ca2+-ligantes (Zalups & Ahmad, 2003). Sous forme 

conjugué ou ionique, le Cd peut passer la membrane basolatérale et se retrouver dans le réseau 

sanguin où il sera alors pris en charge par des protéines circulantes telles que les albumines ou les 

transferrines. L’ensemble de ces mécanismes d’assimilation du Cd sont illustrés sur la Figure 3.1. 

En temps normal, l’absorption de Cu se fait par la voie intestinale, et l’assimilation branchiale 

ne représente qu’une très faible proportion (environ 10%) du Cu absorbé. Cependant, dans le cas 

d’un apport alimentaire réduit en Cu, l’absorption par voie branchiale est fortement impliquée et 

peut représenter jusqu’à 60% des apports totaux en Cu. Il semblerait donc que cette voie 

d’assimilation soit néanmoins importante dans le maintien de l’homéostasie de ce composé. Bien 

que l’absorption du Cu par les branchies soit démontrée, relativement peu de choses sont connues 

sur le fonctionnement et la régulation de ce phénomène. Certaines études semblent suggérer que 

deux voire trois transporteurs pourraient participer à l’assimilation apicale du Cu dont des canaux 

Na+, les transporteurs spécifiques du Cu Ctr1 et les DMT-1. Parmi ces trois transporteurs potentiels, 

les deux premiers prendraient préférentiellement en charge la forme réduite Cu+ et les DMT-1 la 

forme divalente Cu2+. De plus, les conditions acides générées par l’extrusion de H+ et la présence 

éventuelle d’enzymes Cu-réductase favoriseraient l’absorption de Cu sous forme Cu+. Chez le 

poisson, le transfert basolatéral du Cu pourrait impliquer des transporteurs transmembranaires Cu-

ATPases orthologues des protéines humaines ATP7A et B qui amènent le Cu vers l’appareil de Golgi 

pour y être associé aux enzymes cupriques (Minghetti et al., 2010). La Figure 3.2 illustre les différents 

modes de transport du Cu évoqués. 

Les mécanismes exacts de transfert des éléments métalliques chez les embryons de poissons 

restent encore mal connus. Il est cependant suggéré que le chorion agisse tel un échangeur de
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Figure 3.1. Les voies de transfert transmembranaire apical et basolatéral du Cd selon McGeer et al. 

(sous presse). 
Diagramme des mécanismes d’assimilation et de prise en charge du Cd dans les cellules branchiales après 

contamination par voie directe. À noter que certains mécanismes restent hypothétiques. EcaC : canaux 
calciques messager-dépendants ; DMT1 : DiMétal transporteur 1 ; GSH : glutathion.  
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Figure 3.2. Les voies de transfert transmembranaire apical et basolatéral du Cu selon Grosell (sous 

presse). 
Diagramme des mécanismes d’assimilation et de prise en charge du Cu dans les cellules branchiales après 
contamination par voie directe. À noter que certains mécanismes restent hypothétiques. DMT1 : DiMétal 

transporteur 1 ; Cyp b : protéine cytochrome b ; Ctr1 : transporteur hautement spécifique du Cu ; ATP7A : Cu-
ATPases ATP7A. 
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cations lors du passage des éléments métalliques ioniques vers l’embryon en développement 

(Rombough, 1985). 

1.1.3. Bioaccumulation dans l’organisme 

Le Cd circule dans le sang et est distribué vers les différents organes dans lesquels il va 

s’accumuler avec plus ou moins d’affinité. Dans le cas d’une contamination directe, les branchies 

sont les premiers organes à accumuler le Cd en grande quantité, suivies par les reins et le foie. Les 

muscles et le cerveau montrent généralement une capacité moindre d’accumulation du Cd (Karaytug 

et al., 2007 ; Gonzalez et al., 2006 ; Hollis et al., 1999). Ces différences d’accumulation entre les 

organes peuvent être le résultat de variations métaboliques, structurales et fonctionnelles inter-

tissulaires (Karaytug et al., 2007). De plus, le niveau d’accumulation au sein des différents organes 

varie en fonction de la durée de l’exposition (Gonzalez et al., 2006). Chez les embryons de poissons, 

plusieurs études rapportent que la très grande majorité (plus de 90%) du Cd mesuré chez les 

organismes est en réalité fixée sur la couche externe du chorion (Meteyer et al., 1988 ; Michibata, 

1981). La bioaccumulation est également variable en fonction du stade de développement de 

l’individu probablement du fait de changements physiologiques de l’embryon et des propriétés du 

chorion au cours du développement modifiant ainsi la dynamique de pénétration des métaux dans le 

fluide périvitellin (Lacoue-Labarthe et al., 2008 ; Gonzalez-Doncel et al., 2003b ; Meteyer et al., 

1988).  

Par ailleurs, l’amplitude et la dynamique interne de l’accumulation en éléments métalliques 

chez les organismes aquatiques varient également fortement entre les différentes espèces et en 

fonction de l’ensemble des facteurs qui conditionnent leur biodisponibilité (Luoma & Rainbow, 

2005). Ainsi, la bioaccumulation du Cd et du Cu peut être diminuée en présence de substances 

capables de réduire sa biodisponibilité en formant des complexes avec lui, comme la matière 

organique dissoute (Burnison et al., 2006) ou les substances humiques (Meinelt et al., 2001). De la 

même manière, la présence de Ca2+ dans le milieu contribue à limiter l’assimilation de Cd 

probablement en saturant les voies de pénétration du métal par compétition avec celui-ci (Meinelt et 

al., 2001). Par ailleurs, toute modification des conditions physico-chimiques du milieu incluant le pH, 

la dureté, les teneurs en Na et Mg, la salinité ou la température, peut entrainer des changements 

dans la spéciation chimique de l’élément métallique et donc sa biodisponibilité elle-même 

conditionnant son accumulation (Cao et al., 2009 ; Benaduce et al., 2008 ; Michibata et al., 1986).  

De plus, il a été montré qu’il existe une relation négative entre le facteur de bioconcentration 

(BCF, concentration accumulée dans l’organisme versus concentration dans le milieu aqueux) en 

métaux, dont le Cu et le Cd, et la concentration en éléments métalliques présente dans l’eau 

(DeForest et al., 2007 ; McGeer et al., 2003). Les BCF sont généralement compris entre 100 et 1 000 

pour les métaux chez les organismes aquatiques (McGeer et al., 2003). Le calcul de ce genre de 

facteur est fréquemment utilisé comme modèle de bioaccumulation des substances chimiques dans 

le but d’évaluer et d’identifier le risque environnemental lié à la présence de contaminants dans le 

milieu aquatique. Cependant, ce type de modélisation s’avère inadapté aux éléments métalliques car 

il ne tient pas compte de plusieurs points cruciaux incluant : (1) le caractère essentiel de certains 

éléments métalliques et donc le niveau d’accumulation basal normal de ces métaux ; (2) les capacités 

d’adaptation des organismes conduisant à une modulation du taux d’assimilation et d’élimination 

des éléments métalliques en fonction du régime d’exposition ; (3) les capacités spécifiques de chaque 
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individu et/ou espèce à séquestrer, détoxifier ou stocker les métaux assimilés qui peuvent à la fois 

augmenter la capacité de résistance de l’organisme ou engendrer des effets toxiques (McGeer et al., 

2003). Enfin, une saturation des voies d’assimilation ainsi qu’une excrétion continue et stimulée des 

éléments métalliques en cas de forte contamination pourrait expliquer ce phénomène (Grosell, sous 

presse). Par conséquent, la mesure de la charge totale en éléments métalliques chez un organisme 

(ou un organe) ne peut être considérée comme un prédicateur direct du niveau de contamination du 

milieu. 

1.2. Effets toxiques des éléments métalliques chez les organismes 
aquatiques 

L’exposition chronique au Cd engendre, entre autres, des perturbations de l’ionorégulation, de 

la croissance et du développement, du système neurologique, immunitaire et endocrinien, du 

comportement ainsi que l’apparition de pathologies graves affectant particulièrement les organes 

dans lesquels il s’accumule préférentiellement tels que les reins, les branchies et le foie (McGeer et 

al., sous presse ; Kumar & Singh, 2010). De plus, le Cd a été identifié comme agent cancérigène et 

potentiellement mutagène (JOCE, 2004). Le caractère essentiel du Cu protège, dans une certaine 

mesure, l’organisme des effets toxiques de ce composé. Cependant, les systèmes impliqués dans le 

maintien de l’homéostasie du Cu peuvent se trouver dépassés par les concentrations présentes dans 

le milieu au point que l’augmentation de la teneur en Cu dans les cellules altère certaines fonctions 

protéiques. En dépit d’une capacité d’acclimatation et de tolérance des organismes, le Cu peut 

perturber l’homéostasie d’autres oligo-éléments, mais également la croissance et le développement, 

le système immunitaire, respiratoire et sensoriel, ainsi que le comportement et la reproduction. 

Dans cette partie, nous traiterons plus particulièrement de la génération de stress oxydant, de 

l’altération de la croissance et de la survie ainsi que de la perturbation des mécanismes 

d’ionorégulation chez les organismes exposés au Cd et au Cu. Nous évoquerons également le 

potentiel génotoxique (au sens large) des deux éléments métalliques. Enfin, nous aborderons 

quelques effets de ces composés sur le comportement. 

1.2.1. Effets sur la survie, la croissance et le développement 

1.2.1.1. Effets létaux 

La toxicité d’un métal sous-entend que le composé se lie et réagit avec des ligands biologiques, 

générant des perturbations plus ou moins graves. La forme du Cd la plus réactive dans l’eau est sa 

forme dissoute divalente Cd2+ qui est très souvent directement corrélée avec la toxicité observée 

(Campbell et al., 2002).  

Les différentes études effectuées sur la toxicité des métaux lourds chez les SPD de poisson 

mettent en évidence la variabilité des résultats obtenus concernant la mortalité. Cao et al. (2009) 

soulèvent déjà ce problème en rapportant de larges écarts de CL50 (concentration létale à 50%, 

oragnismes adultes) à 48 h concernant le Cd selon les espèces, allant de 12 mg/L pour des capucettes 

Menidia menidia (Middaugh & Dean, 1977) jusqu’à 1775,6 mg/L pour la truite arc-en-ciel 

Oncorhynchus mykiss (Lacroix & Hontela, 2004). Ces mêmes auteurs soulignent également les 

différences de sensibilité des individus face à la toxicité des métaux en fonction de leur stade de 

développement et de la durée du test. De manière générale, les adultes s’avèrent plus résistants que 
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les juvéniles (Cao et al., 2009), et les larves nouvellement écloses, plus sensibles que les embryons 

(Matz et al., 2007).  

Globalement, les mêmes observations sont transposables au Cu. En effet, les CL50 à 96 h 

déterminées sur stade larvaire et qui peuvent varier de 3,4 µg/L pour le saumon Oncorhynchus 

tshawytscha (Welsh et al., 2000) jusqu’à 690 µg/L chez le tilapia Oreochromis aureus (Straus, 2003) 

ce qui confirme bien une sensibilité au Cu variable suivant l’espèce étudiée. Par ailleurs, les 

paramètres physico-chimiques du milieu comme la teneur en matière organique et en substances 

humiques ainsi que la salinité contrôlent également la biodisponibilité et donc la toxicité du Cu 

(Grosell et al., 2007 ; Ryan et al., 2004). La présence d’autres éléments tels que le Na (salinité), le Ca 

et le Mg peuvent également modifier les seuils de toxicité observés chez différentes espèces de 

poissons (Grosell et al., 2007 ; Welsh et al., 2000). De manière générale, les larves et les juvéniles de 

plusieurs espèces de poissons sont plus sensibles à une contamination au Cu que les embryons et on 

peut raisonnablement imaginer que les SPD sont plus vulnérables que les stades adultes (McGeer et 

al., sous presse). 

Dans le cas d’exposition aux deux éléments métalliques étudiés ici, dans les mêmes conditions 

expérimentales, certaines études rapportent une toxicité plus importante du Cu en comparaison du 

Cd (Sarnowski & Witeska, 2008, 130 mg/L CaCO3, pH 6,7 ; Lugowska, 2007, 230 mg/L CaCO3, pH 7,8). 

Les auteurs supposent que cette différence est liée au caractère essentiel du Cu qui, selon eux, 

favoriserait son absorption par les organismes en comparaison du Cd, dont il n’existe pas de 

transporteur spécifique. Cependant, ces différences de toxicité ne sont pas systématiquement 

observées en ce sens selon l’organisme étudié et les marqueurs de toxicité retenus. En effet, la 

tendance peut être inversée comme en témoigne l’étude de Nguyen et Janssen (2002), au cours de 

laquelle 100 % de mortalité est observé chez les larves de poisson-chat africain Clarias gariepinus dès 

1,5 mg/L de Cd alors qu’aucune mortalité n’est observé jusqu’à 2,5 mg/L de Cu (dureté de 200 mg/L 

de CaCO3 et pH 7,7 ; ses conditions sont très comparables à celles de l’étude de Sarnowski & Witeska, 

(2008).  

1.2.1.2. Effets sublétaux 

Croissance et développement 

La croissance et le développement des organismes peuvent tout deux être affectés suite à une 

exposition au Cu et au Cd. En effet, la croissance des larves de poissons-chats sud-américain Rhamdia 

quelen diminue de manière dose-dépendante pour des concentrations en Cd comprises entre 2 µg/L 

et 18 µg/L à 63 mg/L de CaCO3 mais les effets ne sont  plus si marqués à 90 mg/L de CaCO3 (Benaduce 

et al., 2008). De même, Fraysse et al. (2006) observent une baisse de la croissance des larves ainsi 

qu’un retard d’éclosion chez le poisson zèbre Danio rerio pour des concentrations de 0,4 mg/L à 

1,5 mg/L de Cd. Une réduction de la croissance ainsi qu’une inhibition du succès d’éclosion sont 

également observées chez la dorade japonaise Pagrus major à partir de 0,8 mg/L de Cd (Cao et al., 

2009). Enfin, une exposition au Cu à des concentrations allant de 53 à 1099 µg/L induit une 

diminution du nombre d’éclosions ainsi que de la croissance des larves de poisson zèbre D. rerio 

(Johnson et al., 2007). De même, les larves de poisson-chat africain exposées à du Cu (0,63 à 

2,5 mg/L) ont une longueur réduite en comparaison des individus contrôles (Nguyen & Janssen, 

2002). Il semblerait que l’inhibition du développement pourrait survenir à différents stades de 

développement selon le métal étudié, depuis les premières divisions mitotiques jusqu’à la fin de 
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l’organogénèse (Jezierska et al., 2009). La mobilisation de l’énergie de l’organisme nécessaire à 

l’élimination du toxique ou à la réparation des dommages induits pourrait être à l’origine d’une 

réduction globale du développement (Johnson et al., 2007). Par ailleurs, l’éclosion est le résultat 

d’une combinaison de mécanismes chimiques, osmotiques et mécaniques (Fraysse et al., 2006). Les 

éléments métalliques pourraient donc affecter ce processus en agissant sur un ou plusieurs 

mécanismes impliqués. Par exemple, il a été montré que des métaux comme le Cu et le Zn pouvaient 

engendrer une détérioration des glandes d’éclosion chez la carpe Cyprinus carpio, résultant en une 

inhibition de la production de l’enzyme d’éclosion, la chorionase (Mis & Bigaj, 1997). Les éléments 

métalliques pourraient également générer des perturbations de l’osmorégulation ce qui affecterait 

l’activité de la chorionase et/ou les mouvements musculaires nécessaires au processus d’éclosion 

(Dave & Xiu, 1991). Selon ces auteurs, une perturbation de l’oxygénation des embryons pourrait 

également être impliquée dans les altérations du taux d’éclosion et de la durée du développement 

des embryons exposés Cu.  

Tératogénèse 

L’un des paramètres les plus fréquemment observés lors de l’exposition des SPD de poisson à 

des composés potentiellement toxiques est l’apparition de malformations.  

Par exemple, Cheng et al. (2001) rapportent que 20 % des embryons de D. rerio exposés à 

environ 11 mg/L de Cd présentent des malformations (squelettiques, cardiovasculaires et cranio-

faciales) à 48 h pf. Chez cette même espèce, Fraysse et al. (2006) rapportent quant à eux 25 %, 40 % 

et 70 % d’individus malformés (dont malformations squelettiques, cardiovasculaires et cranio-

faciales ainsi que la présence d’œdèmes) à 48 h pf après des expositions à 0,4 mg/L, 0,8 mg/L et 

1,5 mg/L de Cd respectivement. Des valeurs quasi-identiques sont obtenues par Cao et al. (2009) 

chez des larves de Pagrus major juste écloses, avec des pourcentages d’individus présentant des 

malformations (comprenant œdèmes, malformations squelettiques et des nageoires) de 10 %, 42 %, 

79 %, 89 % et 100 % après exposition à des concentrations respectives en Cd de 0,4 mg/L, 0,8 mg/L, 

1,2 mg/L et 2,4 mg/L.  

Les différentes malformations rapportées dans la littérature sont présentées dans le Tableau 

3.1. Parmi les différents types d’anomalies du développement, les plus fréquemment retrouvées 

après exposition à des métaux sont les malformations de la colonne vertébrale ou du squelette axial, 

qui peuvent concerner jusqu’à 90 % des individus exposés (Benaduce et al., 2008).  

Lugowska et Witeska (2004) ont observé un rétablissement partiel à total, après transfert en 

milieu propre, des larves de carpe commune présentant des courbures de la colonne, un corps en 

forme de C ou atrophié et des malformations du sac vitellin suite à une exposition au Cu. Cependant, 

malgré une rémission graduelle potentielle des larves malformées, celles-ci présentaient une 

capacité de nage restreinte. Les auteurs observent également une réduction de la capacité de 

capture de proies à la suite de l’altération de la locomotion induite par le Cu. Par ailleurs, seul un 

nombre très restreint de larves malformées parviennent à survivre jusqu’à la fin de l’expérience, soit 

20 j post-éclosion. Ces résultats démontrent que les anomalies du développement induites par une 

contamination aux métaux peuvent compromettre le développement, la croissance et la survie des 

individus exposés, même après l’arrêt de l’exposition.  
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Tableau 3.1. Différentes malformations rapportées dans la littérature chez les SPD de plusieurs espèces de poisson après 
exposition au Cd et au Cu 

Catégories Détails* 

In ovo** Blastomères asymétriques, irréguliers ou anormalement distribués ; 
blastula déformée ; déformation de la notocorde ; lésion 
blastodermale ; exogastrulation ; spasmes ; hyperactivité 

Colonne vertébrale, squelette axial Lordose ; cyphose ; scoliose ; en forme de C ou arqué, en forme de L, 
de V ou de S ; extrémité de la queue malformée ; absence de 
queue ; colonne vrillée (hélicoïdale) ; colonne vertébrale cassée avec 
musculature fine 

Cranio-faciale Malformation de la mâchoire inférieure, du crâne ; hypoplasie 
crânienne ou des mâchoires ; dystrophie des mâchoires ; 
hypertrophie crânienne 

Sac vitellin Malabsorption des réserves vitellines 

Œil Cyclopie ; trois ou quatre yeux ; microphtalmie simple ou double ; 
anophtalmie ; absence de pigmentation ou hypo-pigmentation ;  

Vascularisation, circulation sanguine Hémorragies ; caillots ; collapsus cardiovasculaire, réseau vasculaire 
aberrant (vaisseaux sanguins plus petits, moins de branches et 
baisse de la complexité du réseau) ; hypertension ; accumulation 
d’érythrocytes 

Œdèmes Périvitellins ; cardiaques ; crâniens 

Cœur Cardiomégalie ; cœur tubulaire ; plicature cardiaque anormale ; 
arythmie ; cardiomyopathie ; disproportion de l’atrium et/ou du 
ventricule 

Autres Corps raccourci/atrophié ; siamois ; hypo-pigmentation ; nageoire 
boursouflée, présence de cloques ; posture anormale ; arrêt du 
développement ; absence de nageoire 

*D’après Johnson et al. (2007) ; Lugowska et Witeska 2004  (2004) ; Jezierska et al. (2000) ; Jezierka et al. 2009  (2009) ; 
Nguyen et Janssen 2002 (2002) ; Lugowska 2007 (2007) ; Fraysse et al. (2006) ; Lizardo-Daudt et Kennedy (2008) ; Hallare et 
al. (2005b) ; Cao et al. (2009) ; Benaduce et al. (2008) ; Gonzalez-Doncel et al., (2003b) ; Cheng et al., (2001). ** : ne sont 
citées ici que les anomalies du développement propres à ce stade ; certaines malformations mentionnées dans les autres 
catégories peuvent également être observées in ovo.  

1.2.2. Perturbations de l’ionorégulation 

L’un des mécanismes qui semble être la clé des effets toxiques du Cu et du Cd est la 

perturbation de l’homéostasie de certains éléments essentiels au bon fonctionnement de 

l’organisme.  

L’exposition de larves de D. rerio à du Cu et du Cd induit une baisse de la concentration totale 

en Na+, K+, Ca2+ et Mg2+ chez les organismes (Alsop & Wood, 2011). Les deux métaux induisent une 

réduction de l’absorption du Ca2+, mais pas du Na2+, ce qui suggère un passage épithélial des deux 

métaux par les voies apicales d’absorption du Ca2+. L’activité des Ca2+-ATPases des cellules à chlore 

des branchies de tilapia Oreochromis mossambicus exposées au Cd montrent également une activité 

réduite par le métal (Wong & Wong, 2000). Il semblerait que le Cd puisse également altérer 

l’homéostasie d’autres composés comme le Zn2+, le Cl- et le Cu2+ (McGeer et al., sous presse ; Kumar 

& Singh, 2010). 

Par ailleurs, les diminutions en Na+, K+, Ca2+ et Mg2+ observées par Alsop et Wood (2011) sont 

proportionnelles au gradient ionique existant entre le plasma et l’eau ce qui semble indiquer, selon 

les auteurs, que la perte en éléments essentiels correspond à une diffusion de ces composés depuis 

l’organisme vers le milieu extérieur. Selon les résultats de cette étude, les effets toxiques aigus 

(mortalité) observés seraient non pas à relier directement avec une inhibition des mécanismes 

d’absorption mais bien à une perte en éléments essentiels, particulièrement marquée pour le Na+. 
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Cependant, la perturbation de l’homéostasie des oligoéléments peut être réversible après une 

exposition à des doses relativement faibles en Cd même lorsque celle-ci se poursuit, indiquant la 

mise en place de mécanismes de détoxication par séquestration (MT, GSH…) ainsi que l’induction de 

système de réparation et de compensation corrigeant les perturbations physiologiques engendrées 

par l’accumulation en métaux (McGeer et al., sous presse). 

La toxicité aiguë du Cu semble être associée à une altération de l’osmorégulation du Na+ et du 

Cl-, dont l’équilibre ionique peut également être perturbé à des concentrations sub-létales (Grosell et 

al., 2002). La diminution en Na+ et Cl- plasmiques peut être le résultat d’une absorption réduite de 

ces composés, combinée à une fuite accrue au moins aux plus fortes concentrations (Grosell, sous 

presse). L’augmentation de l’efflux de Na+ et de Cl- est attribuée à un déplacement du Ca par le Cu au 

niveau des jonctions des protéines augmentant ainsi la perméabilité de l’épithélium branchial 

(Grosell et al., 2002). Le suivi de la cinétique d’absorption de Na+ au cours d’une contamination au Cu 

laisse penser que la réduction globale de l’assimilation du Na+ soit le résultat d’une compétition entre 

ces deux composés au niveau des canaux sodiques et des échangeurs Na+/H+ apicaux (baisse 

d’affinité) et d’une baisse de la capacité de transport des Na+/K+-ATPases (Grosell, sous presse). 

L’inhibition de l’activité de ces enzymes semble être liée à une interférence entre le Cu2+ et le Mg2+, 

ce dernier étant un élément capital au bon fonctionnement des Na+/K+-ATPases (Li et al., 1996). 

Chez la truite arc-en-ciel Oncorhynchus mykiss exposée à des concentrations létales de Cu, une 

diminution concomitante du Na+ et du Cl- plasmiques est observée (Wilson & Taylor, 1993). Comme 

évoqué précédemment, une partie de cette diminution de la concentration en Cl- peut être 

attribuée, comme pour le Na+, à une diffusion du composé par les voies para-cellulaires. L’absence de 

lien démontré entre l’activité des Na+/K+-ATPases et l’absorption du Cl- ainsi que la néanmoins 

simultanéité de la réduction en Na+ et en Cl- dans l’organisme suggèrent que le Cu affecte le 

fonctionnement d’un mécanisme commun à la régulation de l’absorption de ces deux composés. 

L’anhydrase carbonique est une enzyme qui peut être inhibée par le Cu chez certains organismes 

(Grosell, sous presse) et qui relie également l’absorption du Na+ et du Cl- (Grosell et al., 2002), ce qui 

expliquerait les effets simultanés du Cu sur l’homéostasie de ces deux éléments chez les individus 

exposés. 

Enfin, la forte corrélation rapportée entre le taux d’absorption ou de renouvellement du Na+ et 

la sensibilité de l’organisme face à une exposition aiguë au Cu indique que la perturbation de 

l’absorption du Na+ et du Cl- est fortement impliquée dans la mortalité observée (Grosell et al., 

2002). Les pertes en Na+ et en Cl- qui y sont associées conduisent à une réduction de l’osmolarité du 

plasma qui finit par induire une fuite du fluide plasmique vers les tissus. Ce phénomène produit toute 

une série de réactions en chaîne dont la formations d’œdèmes, pouvant conduire in fine jusqu’au 

collapsus cardiovasculaire (Grosell, sous presse). 

1.2.3. Génération de stress oxydant 

Le stress oxydant résulte de la présence excessive d’espèces réactives de l’oxygène (ERO) ou 

de l’azote (ERA) qui ont un très fort pouvoir oxydant. Ces espèces sont des radicaux libres bien que le 

peroxyde d’hydrogène H2O2 soit également considéré comme une ERO. En effet, celui-ci se dismute 

en radical hydroxyle OH par la réaction de Haber-Weiss catalysée par la forme ionique d’un métal de 

transition (comme le Fe ou Cu) : 
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De nombreux mécanismes de lutte contre le stress oxydant existent au sein des cellules 

notamment des enzymes anti-oxydantes telles que la catalase (CAT), la glutathion peroxydase (GPx) 

et les enzymes superoxyde dismutase (SOD). Malgré cela, les métaux en excès peuvent induire un 

stress oxydant de différentes manières : (1) par l’inhibition des enzymes anti-oxydantes ; (2) par 

l’altération de la chaîne mitochondriale de transfert des électrons ; (3) par la production directe 

d’ERO par le biais de la réaction de Fenton (ou assimilée) ; (4) par la génération d’une déplétion en 

glutathion (GSH) cellulaire. Les ERO générées, si elles ne sont pas neutralisées par les mécanismes de 

défense, peuvent engendrer l’oxydation de nombreux constituants cellulaires dont l’ADN, les 

protéines et les lipides ayant pour conséquence l’induction de dommages et d’adduits à l’ADN, la 

dénaturation de certaines protéines par introduction d’un groupement carbonyle et la péroxydation 

des lipides. 

1.2.3.1. Cas du Cuivre 

La génération d’ERO induite par le Cu a été démontrée au sein des cellules branchiales et des 

hépatocytes de poisson par plusieurs études (Sandrini et al., 2009 ; Bopp et al., 2008 ; Manzl et al., 

2004). En effet, un excès de Cu peut engendrer un stress oxydant via la production d’ERO dont 

l’origine serait la catalyse par l’ion métallique de la réaction de Haber-Weiss qui compte parmi ses 

produits le radical OH• (Arabi, 2004 ; Manzl et al., 2004). Or la peroxydation lipidique est initiée en 

présence de ce type d’ERO et d’ions métalliques (catalyseurs) et conduit à l’altération de l’intégrité 

des membranes cellulaires (Arabi, 2004).  

L’exposition au Cu de cellules branchiales de carpe a également montré que ce métal induisait 

une déplétion en GSH au sein de ces cellules (Arabi, 2004). L’inhibition de la glutathion synthétase 

par le Cu ainsi que la formation de complexes GSH-Cu stables, résultant de la forte réactivité du 

métal avec cette enzyme, semblent contribuer à la réduction de la teneur en GSH. Les cellules se 

retrouvent alors partiellement désarmées face à la présence d’un stress oxydant puisque le GSH fait 

partie des premières lignes de défense anti-oxydante par son pouvoir de chélation et de détoxication 

des métaux ainsi que son rôle de scavanger d’ERO (Grosell, sous presse). Par ailleurs, le Cu contribue 

également à la génération d’un stress oxydant par l’inhibition d’autres enzymes anti-oxydantes 

comme le montre la diminution de l’activité de la CAT et de la GPx chez l’anguille Anguilla anguilla 

exposée au Cu (Ahmad et al., 2005). Il semblerait que les réponses en termes de modulation 

d’activité (et également au niveau transcriptionnel) des enzymes anti-oxydantes notamment CAT, 

GPx et SOD après exposition au Cu soit très variables, parfois dans le sens de l’induction, parfois de 

l’inhibition (Grosell, sous presse). Selon ces auteurs, cela pourrait provenir du fait que les réponses 

enzymatiques et transcriptionnelles soient transitoires, même dans le cas d’une exposition continue, 

et puisse être interprétées comme le résultat d’interactions complexes entre l’activation des 

systèmes antioxydants face à la production de ROS et l’inhibition de certaines enzymes impliquées 

dans ces processus par le Cu (Sanchez et al., 2005). 
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1.2.3.2. Cas du cadmium 

A l’inverse du Cu, le Cd n’est pas un métal de transition. Il ne peut donc pas participer à la 

réaction d’Haber-Weiss (ou de Fenton) et ainsi produire des ERO de manière directe. Cependant, 

plusieurs études démontrent la génération du stress oxydant chez le poisson à la suite d’une 

exposition au Cd (Risso-de Faverney et al., 2004 ; Risso-de Faverney et al., 2001). L’inhibition de 

plusieurs enzymes de la chaîne mitochondriale de transfert d’électrons par le Cd résulte en une 

surproduction d’ERO selon les travaux de Wang et al. (2004). De plus, comme pour le Cu, l’inhibition 

de l’activité d’enzymes anti-oxydantes comme la CAT, les SOD (Mn et Cu/Zn), la GPx et la GST 

(Glutathion-S-transférase) ainsi qu’une réduction du contenu cellulaire en GSH a été observé chez 

différentes espèces de poissons après exposition au Cd (voir McGeer et al., sous presse pour revue). 

La diminution de l’efficacité des mécanismes de défense contre le stress oxydant peut également 

être à l’origine de l’augmentation des ERO cellulaires induite par le Cd, comme discuté 

précédemment.  

Enfin, certains auteurs suggèrent également que le Cd pourrait générer indirectement des ERO 

par le déplacement de Fe et Cu au niveau de sites intracellulaires variés (cytoplasmiques ou protéines 

membranaires), ce qui augmenterait les teneurs cellulaires en Cu et Fe ioniques qui pourraient à leur 

tour subir une réaction de Fenton et engendrer par ce biais le stress oxydant observé (Waisberg et 

al., 2003).  

1.2.4. Génotoxicité 

De nombreuses études in vivo et in vitro ont démontré l’induction de dommages à l’ADN à la 

suite d’une exposition au Cu ou au Cd chez différentes espèces de poissons (Bopp et al., 2008 ; 

Kilemade et al., 2004 ; Gabbianelli et al., 2003 ; Risso-de Faverney et al., 2001). Ces études utilisent le 

test comète comme outil d’évaluation du pouvoir génotoxique global des substances testées. Ce test 

permet d’évaluer les cassures des brins d’ADN qui peuvent être engendrées par l’interaction directe 

d’un xénobiotique avec l’ADN ou la production d’ERO mais également indirectement via la formation 

de sites alcali-labiles ou l’intervention des mécanismes de réparation par excision-resynthèse de 

l’ADN (Mitchelmore & Chipman, 1998). Ces dommages à l’ADN ont été principalement attribués à la 

génération d’un stress oxydant par le Cu et le Cd selon les auteurs de ces études. 

Par ailleurs, d’autres effets confirmant l’altération de l’intégrité du génome par ces deux 

métaux ont été mis en évidence. L’exposition de Channa punctata à 0,4 mg/L de sulfate de Cu a 

engendré l’apparition significative d’aberrations chromosomiques dans les reins des individus 

contaminés (Yadav & Trivedi, 2009a). Chez la même espèce exposée à des doses similaires en Cu, une 

augmentation de la présence de micronoyaux a également été observée (Yadav & Trivedi, 2009b). 

Similairement, un accroissement de la fréquence de présence de micronoyaux et autres aberrations 

nucléiques a été noté après exposition de tilapias du Nil Oreochromis niloticus a 0,5 et 1,0 mg/L de Cd 

(Ozkan et al., 2009). De plus, Hong et al. (2006) ont montré que le Cd2+ avait la capacité d’interagir 

directement avec l’ADN en s’insérant entre les paires de bases et en se liant aux acides nucléiques 

dans les cellules rénales de carpe Carassius auratus gibelio. 

Bien que certaines études rapportent l’activation des mécanismes de réparation de l’ADN 

après exposition de poissons à des métaux (Gonzalez et al., 2006 ; Gonzalez et al., 2005), d’autres 

travaux rapportent l’effet inhibiteur du Cu et du Cd sur l’expression de certains gènes impliqués dans 

ces mécanismes tels que ogg1 et rad51 (Sandrini et al., 2009 ; Mouchet et al., 2006). De la même 
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manière, il a été démontré que ces deux éléments métalliques étaient capables de déclencher 

l’entrée en apoptose des cellules chez différentes espèces de poisson (Hernandez et al., 2006 ; Risso-

de Faverney et al., 2001). Cependant, les gènes impliqués dans l’arrêt du cycle cellulaire et l’apoptose 

(bax, bcl2, p53, gadd45α, cyclinG1…) peuvent être alternativement surexprimés ou réprimés par le 

Cd ou le Cu selon les études (Sandrini et al., 2009 ; Giaginis et al., 2006 ; Gonzalez et al., 2006 ; 

Mouchet et al., 2006). Enfin, il a également été démontré que la prolifération cellulaire pouvait être 

stimulée par l’exposition de différentes espèces de poisson au Cu (Chen & Chan, 2011 ; Monteiro et 

al., 2009) et au Cd (Garcia-Santos et al., 2011 ; Wong & Wong, 2000).  

Les études utilisant l’analyse de la réponse génique ont pu démontrer que beaucoup d’autres 

mécanismes étaient affectés en présence de Cu ou de Cd tels que le métabolisme mitochondrial, les 

mécanismes de réponse au stress (protéines chaperonnes type heat-shock proteins), le 

cytosquelette, les mécanismes antioxydants et de détoxication, la prolifération cellulaire et la 

régulation du cycle cellulaire, certains facteurs de transcription ou voies de signalisation, les 

transporteurs membranaires, le métabolisme lipidique, le système immunitaire, l’apoptose, la 

synthèse protéique (Chen & Chan, 2011 ; Garcia-Santos et al., 2011 ; Monteiro et al., 2009 ; Sandrini 

et al., 2009 ; Auslander et al., 2008 ; Woo et al., 2008 ; Gonzalez et al., 2006 ; Mouchet et al., 2006 ; 

Waisberg et al., 2003).  

Quelques travaux ont tenté de relier les effets phénotypiques induits par le Cd à l’altération de 

certaines fonctions ou voies de signalisation moléculaires. Après exposition d’embryons de D. rerio à 

environ 1 mg/L de Cd, Cheng et al. (2000) notent que les malformations de types scoliotiques des 

larves justes écloses sont concomitantes avec une désorganisation et une altération morphologique 

des myotomes ainsi qu’une réduction de la production de myosine à chaîne lourde. Par ailleurs, 

l’expression de gènes tels que eve1 (evenskipped 1) et nt1 (no tail 1) au niveau de certaines 

malformations de la queue indiquent, selon les auteurs, que le Cd interfère lors du développement 

axial des embryons en induisant l’expression ectopique de gènes spécifiques du développement 

mésodermal. Au niveau des déformations cranio-faciales (acéphalie, microcéphalie, microphtalmie et 

anophtalmie) la répression du gène de shh (sonic hedgehog, qui contrôle la structuration du tube 

neural et des somites) qui semble suggérer un manque de signaux inductifs de la voie shh durant la 

neurogénèse. Par ailleurs, les auteurs notent également un sous-développement du système nerveux 

central (tissu neural) chez les individus soufrant d’hypoplasie oculaire et crânienne. Une seconde 

étude effectuée par Chow et al. (2008) démontre que chez certains embryons de D. rerio exposés à 

1 mg/L de Cd, le sous-développement de la tête est associé à une subdivision du cerveau peu claire, 

particulièrement marquée au niveau du mésencéphale postérieur. L’expression de plusieurs gènes 

pro-neuronaux dont ngn1, zash1a et zash1b est inhibée spécifiquement dans certaines régions du 

cerveau. Par ailleurs, chez les embryons exposés au Cd, les auteurs observent une réduction du 

nombre de neurones et cellules gliales différenciées, attestée par une inhibition de l’expression de 

l’anticorps zn-12. L’ensemble des données de cette étude suggère, selon les auteurs, que la 

neurotoxicité induite par le Cd est issue de l’altération de la neurogénèse qui se traduit par une 

différenciation neuronale et une axonogénèse réduite. 

La grande diversité des effets pouvant être générés à la suite d’une exposition au Cu ou au Cd 

révèlent la complexité des mécanismes de toxicité impliqués. Il ne fait aucun doute cependant, que 

l’altération de voies métaboliques si variées puissent avoir des conséquences dramatiques sur le bon 

fonctionnement de l’organisme, sa survie et son état de santé. Par ailleurs, le pouvoir cancérigène du 
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Cd n’est plus à démontrer et les quatre mécanismes principaux impliqués dans la cancérogénèse 

induite par ce composé sont (1) l’expression aberrante de gènes-cibles ; (2) l’inhibition des 

mécanismes de réparation des dommages à l’ADN ; (3) l’inhibition de l’apoptose ; (4) l’induction d’un 

stress oxydant (Joseph, 2009). Malgré la similitude des effets observés entre le Cd et le Cu exposés 

dans les paragraphes précédents, il n’y a actuellement, à notre connaissance, aucune preuve directe 

d’une cancérogénèse associée au Cu chez les organismes aquatiques.  

1.2.5. Quelques effets sur le comportement 

Parce qu’il est souvent difficile de prédire quels seront les effets sur la vie et le comportement 

de l’individu à partir de réponses enregistrées au niveau moléculaire, certains travaux tentent de 

répondre à ces questions en étudiant à la fois les effets physiologiques et les répercussions sur le 

comportement de l’individu. 

Chez des juvéniles de truite O. mykiss exposés à 50 µg/L de Cd durant une semaine, Li et al. 

(2011b) ont observé la présence d’un stress oxydant (peroxydation lipidique et oxydation des 

protéines) important au niveau du foie et des branchies ainsi qu’une inhibition et une induction de 

l’activité des enzymes anti-oxydantes (SOD, GPx et glutathion réductase) dans les branchies et le foie 

respectivement. Ces altérations physiologiques sont associées à une altération notable du 

comportement comprenant hyperactivité, convulsions, perte d’équilibre, comportement natatoire 

erratique et difficultés respiratoires. Les auteurs rapportent également que les modifications 

biochimiques sont totalement annulées et l’altération du comportement est significativement 

réduite lors d’une co-exposition au Cd et au vérapamil qui est un bloqueur des canaux calciques, ce 

confirmant bien une assimilation du Cd par ces voies-là. 

Le système olfactif des poissons est un organe extrêmement sensible à la présence de 

contaminants dans le milieu puisque directement exposé à celui-ci. D’autre part, de nombreux 

comportements essentiels à la survie et à la pérennité de l’espèce dépendent du bon 

fonctionnement du système olfactif. En effet, le système olfactif est sollicité lors de la recherche de 

nourriture, la capture de proie, la reproduction et la fuite en présence de prédateurs, par exemple.  

Il a été démontré qu’un des effets spécifiques d’une exposition au Cd par voie directe (en 

comparaison à la voie trophique) est l’accumulation de ce métal au niveau du système olfactif chez 

les juvéniles de truite O. mykiss exposés à seulement 2 µg/L de Cd durant 7 j (Scott et al., 2003). 

Cette accumulation est accompagnée d’une absence de réponse face à un stimulus olfactif issu de la 

présence d’une substance d’alarme (signal chimique produit par l’épithélium d’un poisson après une 

attaque d’un prédateur ayant occasionnée une plaie de la peau). En temps normal, une brève 

élévation du taux plasmique de cortisol est observée chez le poisson en réponse à ce signal, ce qui 

n’est plus le cas chez les individus exposés au Cd. Selon les auteurs, ce phénomène expliquerait 

l’altération de la stratégie d’évitement de prédateurs chez les juvéniles de truites exposés à ce 

composé.  

L’utilisation d’une lignée transgénique de poisson zèbre D. rerio exprimant la protéine 

fluorescente eGFP sous le contrôle du promoteur du gène hsp70 a montré une surexpression 

particulièrement forte au niveau des neurones du système sensoriel olfactif chez les larves exposées 

jusqu’à 14 mg/L de Cd pendant seulement 3 h (Blechinger et al., 2007). Cette induction est fortement 

corrélée à une altération des tissus par mort cellulaire. Par ailleurs, une surexpression du gène 

endogène hsp70 et du transgène hsp70/eGFP est également observée au niveau des neuromastes de 
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la ligne latérale des larves exposées. La cytotoxicité induite par le Cd au niveau du système olfactif 

est associée à une réduction du comportement d’évitement de prédateurs après stimulation par une 

substance d’alarme durant 4 à 6 semaines après arrêt de l’exposition. Ces résultats démontrent 

d’une part que l’altération du comportement liée à une contamination du milieu en Cd peut se 

manifester dès les stades précoces du développement et, d’autre part, que ces effets peuvent 

persister bien après la disparition de la contamination. Ces résultats sont d’ailleurs confirmés par 

d’autres travaux (Kusch et al., 2008 ; Matz et al., 2007).  

Plusieurs études démontrent que le Cu peut également engendrer des effets tout à fait 

similaires sur le comportement des poissons exposés. En effet, Carreau and Pyle (2005) décrivent une 

absence totale de réaction face à un stimulus par substance d’alarme chez les juvéniles de 

Pimephales promelas exposés à 10 µg/L de Cu pendant 84 à 96 j. Ces altérations du comportement 

de fuite en présence d’un prédateur potentiel sont également observées chez les individus exposés 

au Cu uniquement durant leur développement embryonnaire (5 à 7 j pf) ce qui démontre que les 

effets à l’origine des modifications comportementales persistent plusieurs mois après l’arrêt de la 

contamination.  

La ligne latérale des poissons semble être également la cible de la toxicité induite par le Cu. Le 

système de la ligne latérale est composé de neuromastes qui contiennent des cellules ciliées 

analogues à celles que l’on peut trouver dans l’oreille interne des vertébrés. L’exposition de larves de 

D. rerio à des concentrations sub-létales de Cu comprises entre 60 µg/L et 3 mg/L durant seulement 

2 h induit l’entrée en apoptose et la perte de fonctionnalité des cellules ciliées des neuromastes 

(Hernandez et al., 2006). Selon les auteurs, cet effet serait spécifique du Cu. Après exposition, les 

individus sont placés en dépuration pour une durée de 5 j afin d’étudier la persistance des effets 

observés. Au niveau de la ligne latérale postérieure, une régénération des neuromastes est possible 

jusqu’à 0,6 mg/L de Cu environ alors qu’à 3 mg/L, la perte des cellules ciliées semble irréversible. A 

l’inverse, les neuromastes de la ligne latérale antérieure, partiellement protégés car encastrés dans 

des alvéoles ou des canaux au niveau de la tête, sont capables de se régénérer intégralement même 

après une exposition à des concentrations allant jusqu’à 25 mg/L de Cu.  

Une étude de Johnson et al. (2007) vient compléter ces travaux en rapportant également une 

diminution du nombre de neuromastes fonctionnels au niveau de la ligne latérale des larves de D. 

rerio exposées à 68 et 244 µg/L de Cu. Cette altération de la ligne latérale est associée à une perte 

d’équilibre et une incapacité à s’orienter dans un courant chez les individus exposés. 

L’ensemble de ces travaux met en évidence les impacts concrets que peuvent avoir les 

altérations physiologiques induites par le Cu et le Cd sur le comportement des individus exposés et 

soulèvent donc la question de la survie de ces individus mais également de la population dans leur 

milieu naturel dans le cas où celui-ci serait contaminé par des métaux.  

2. SELECTION DU SEDIMENT DE REFERENCE 

L’enjeu de cette première exposition est d’identifier un sédiment de référence pour le test 

embryo-larvaire MELA. Pour cela, la matrice de référence choisie ne doit induire aucune réponse 

biologique notable au niveau des paramètres évalués lors du bioessai afin de ne pas biaiser la mesure 

des effets toxiques associés aux polluants étudiés. Deux sédiments de la Région Aquitaine ont été 
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présélectionnés pour remplir ce rôle : le sédiment de Cadaujac (sur la Garonne, port de l’Esquillot, 

prélevé fin décembre 2008) et celui de Marcenac (sur le Lot, prélevé en mars 2009, en amont du 

barrage). Au cours de cette exposition, le sédiment d’Yville-sur-Seine (Haute Normandie) servira de 

contrôle négatif, puisque précédemment validé comme matrice sédimentaire témoin acceptable 

pour le test MELA au cours des travaux de thèse de Ludovic Vicquelin (2011). Chaque sédiment a été 

testé sous sa forme native (ou « brute ») et lyophilisée/broyée pour évaluer la différence éventuelle 

de toxicité induite par le traitement et les conditions de stockage des sédiments. La lyophilisation 

permet d’éliminer l’eau ainsi que (au moins en partie) la faune et la flore microbiologiques 

présentent dans la matrice sédimentaire. Ainsi, le sédiment lyophilisé peut être conservé à long 

terme à température ambiante. Le broyage a pour but d’uniformiser la taille des particules en 

éliminant les grains les plus grossiers. Ceci permet d’une part, d’assurer un meilleur contact des 

embryons avec la matrice sédimentaire et d’autre part, d’améliorer de rendement et l’homogénéité 

de l’enrobage du sédiment en uniformisant sa granulométrie et en augmentant la surface spécifique 

des particules. Parallèlement au suivi des réponses biologiques, les sédiments ont été caractérisés 

chimiquement et granulométriquement. 

2.1. Protocole expérimental 

2.1.1. Conditions d’exposition 

L’évaluation de la toxicité des trois sédiments de référence (Cadaujac, Marcenac et Yville) a été 

effectuée à l’aide du test MELA. Chaque sédiment a été traité sous sa forme lyophilisée/broyée (LB) 

et native (N), en triplicat, selon les conditions d’exposition figurant dans le Tableau 3.2 et le 

protocole décrit dans le Chapitre 2 au paragraphe 6.1, sans renouvellement d’ERS (le niveau à 

seulement été complété au besoin).  

Tableau 3.2. Conditions d'exposition appliquées lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments 
de référence 

Ø BP 
(mm) 

Nb. Emb. Stade 
Msed 

(g p.s.) 
Vh ERS  
(mL) 

Vi ERS  
(mL) 

Tincub (°C) 
Photopériode 

(j/n) 

35 20 
pré-morula  
(2-4 h pf) 

5 2 1 26 °C 12 h/12 h 

Ø BP : diamètre de la boite de Pétri d’exposition ; Nb. Emb. : nombre d’embryons exposés par réplicat ; Msed : 
masse de sédiment par réplicat en gramme de poids sec ; Vh ERS : volume d’ERS ajouté pour humidifier le 
sédiment de chaque réplicat ; Vi ERS : volume d’ERS ajouté dans un réplicat pour immerger les embryons ; Tincub : 
température d’incubation des embryons pour toute la durée du test. 

2.1.2. Paramètres suivis 

L’ensemble des paramètres suivis lors de l’exposition des embryons de Medaka aux sédiments 

de référence est rappelé dans le Tableau 3.3. Les différents paramètres ont été mesurés selon le 

protocole détaillé dans le Chapitre 2 au paragraphe 0 et 0. Les marqueurs de toxicité utilisés au cours 

de cette expérience sont exclusivement non-invasifs et effectués sur l’ensemble des individus 

exposés, à l’exception du test Comète qui nécessite le sacrifice de 5 larves par réplicat et du suivi de 

l’activité cardiaque effectué sur 5 individus par réplicat.  

Les prélèvements destinés à l’évaluation des dommages à l’ADN par le test comète ont été 

effectués le jour même à raison d’un pool de 5 larves âgées de 12 j pf par réplicat. Les larves sont 

prélevées aléatoirement dans chaque bécher et placées dans un Eppendorf de 2 mL contenant 
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environ 1 mL d’eau de mélange propre. Les échantillons sont placés sur glace en attendant la mise en 

œuvre du test comète. 

Tableau 3.3. Paramètres suivis lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments de référence 

Paramètre/Analyse 
Matrice 

concernée 
Cinétique de mesure Donnée dérivée 

Viabilité 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Viabilité embryonnaire 
Viabilité larvaire 
Viabilité cumulée 

Rythme Cardiaque* Embryons Jour 6 et 7 pf Activité Cardiaque 

Éclosions 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Taux d'éclosion 
Durée du développement 

Données biométriques Larves Jour d'éclosion 
Longueur totale 
Taille de la tête 

Rapport T/L 

Malformations Larves Jour d'éclosion Occurrence des malformations 

Dommages ADN (Test Comète)** Larves Jour 12 pf Pourcentage d'ADN dans la queue 

N.B. : Toutes les observations sont effectuées sur l’ensemble des individus (embryons et/ou larves) de chaque réplicat 
sauf indication contraire ci dessous.  
* Mesure effectuée sur 5 embryons par réplicat 
** Analyse effectuée sur un pool de 5 larves par réplicat 

Des micro-profils d’oxygène ont été réalisés sur la colonne d’eau totale ainsi que dans les 

premiers millimètres de sédiment pour le sédiment d’Yville et de Marcenac (LB et N) dans les mêmes 

conditions que le test (26 °C, photopériode 12 h/12 h, 20 embryons et 3 mL d’ERS au total par 

réplicat), avec une sonde de type Clark munie d’une cathode de garde. Les profils d’oxygène ont été 

obtenus à l’aide du logiciel PRO2FLUX (Deflandre & Duchêne, 2010) et ont montré une bonne 

oxygénation de la colonne d’eau (supérieure à 80 % de saturation dans l’air, air sat.). Cependant, dès 

l’entrée de la sonde dans le sédiment, les profils obtenus montrent une diminution abrupte de la 

concentration en oxygène suggérant la présence d’une activité microbiologique. Les deux sédiments 

étudiés présentent des profils similaires. Par ailleurs, ces profils d’oxygénation caractéristiques sont 

observables dès les premières 24 h pour les sédiments natifs. Il faut attendre environ 24 h 

supplémentaires pour que les mêmes profils soient également observés dans les sédiments LB 

(auparavant, les profils correspondent à la diffusion passive de l’oxygène).  

2.2. Caractérisation physico-chimique des sédiments 

2.2.1. Granulométrie 

La distribution de la taille des particules des différents sédiments sous leur forme native (N) et 

lyophilisée/broyée (LB) est présentée sur la Figure 3.3. La représentation graphique de la proportion 

de particules de sédiment en fonction de leur taille permet de distinguer deux groupes de sédiments. 

Le premier groupe comprend les sédiments de Cadaujac (LB et N) dont la distribution de la taille des 

particules est peu dispersée et majoritairement composée de grains très fins (<63 µm). Le second 

groupe inclut les sédiments provenant de Marcenac et d’Yville (LB et N), dont la distribution 

granulométrique est plus étalée et principalement composée de grains plus grossiers (>63 µm). En se 

référant à l’échelle de Wentworth modifiée, il est possible de déterminer la classe granulométrique 

de chaque sédiment en utilisant la médiane de la taille des particules. Selon ce principe, les 

sédiments de Cadaujac (N et LB de médiane 22,78 µm et 18,46 µm respectivement) sont considérés 

comme des limons (silts) moyens, le sédiment de Marcenac LB (médiane égale à 111,49 µm) comme 

un sable très fin, les sédiments de Marcenac N et d’Yville LB (de médianes respectivement égales à
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Figure 3.3. Distribution granulométrique de la taille des particules des sédiments  

de référence 
Les sédiments d’Yville, Marcenac et Cadaujac ont été caractérisés du point de vue granulométrique sous leur 
forme lyophilisée/broyée (LB) et native (N). La figure propose une représentation graphique (en haut) de la 
distribution des particules (en %) en fonction de leur taille (en µm) et un tableau (en bas) qui synthétise les 

grandes classes de taille de particules selon leur présence (en %) au sein de chaque sédiment, ainsi que le 10
ème

 
centile D(0,10) ; la médiane D(0,50) et le 90

ème
 centile D(0,90) de la distribution (en µm).  
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151,03 µm et 229,9 µm) comme des sables fins et le sédiment d’Yville N (médiane égale à 

321,83 µm) comme un sable moyen. 

 Le broyage est quasiment sans effet sur le sédiment de Cadaujac dont la granulométrie est 

déjà très fine avant traitement. Sans changer fondamentalement l’allure de la distribution de la taille 

des particules, le broyage des sédiments sableux diminue de 15 % à 20 % la proportion de grains 

grossiers (>125 µm ou >500 µm), les redistribuant dans les classes plus fines (<63 µm ou 63-125 µm). 

Lors des tests embryo-larvaires, la présence de particules très fines en trop grande proportion 

peut poser un problème en recouvrant les œufs et perturbant ainsi potentiellement les échanges, 

notamment gazeux, entre les embryons et le milieu extérieur.  

2.2.2. Teneurs en ammonium, sulfures et carbone organique 
particulaire 

Les concentrations en ammonium (NH4
+) et en sulfures (H2S) ont été mesurées dans l’eau 

interstitielle des différents sédiments après 9 j d’incubation dans les mêmes conditions (26 °C, 

photopériode 12 h/12 h, 3 ml d’ERS) que le test embryo-larvaire MELA. Les teneurs en carbone 

organique particulaire (COP) ont également été évaluées dans toutes les matrices sédimentaires 

testées. Les résultats de ces analyses sont synthétisés dans le Tableau 3.4.  

Tableau 3.4. Teneurs en ammonium (NH4
+
), sulfures (H2S) et 

carbone organique particulaire (COP) des différents sédiments de 
référence 

 
Concentration (µM) 

 

 
NH4

+
 H2S COP (%) 

Yville (LB) 40,7 17,6 0,14 

Yville (N) 63,8 8,0 0,07 

Marcenac (LB) 62,3 44,1 0,11 

Marcenac (N) 16,8 16,8 0,10 

Cadaujac (LB) 31,1 8,0 1,37 

Cadaujac (N) 47,8 4,4 1,37 

L’ammonium est le résultat de la dégradation de la matière organique en décomposition ou de 

la réduction des nitrates par action microbienne hétérotrophe. Les concentrations en ammonium 

mesurées dans l’eau interstitielle sont relativement faibles et varient de 16,8 µM à 63,8 µM. De 

manière générale, la concentration en ammonium est inférieure pour les sédiments LB en 

comparaison des teneurs obtenues pour la forme N de ces mêmes sédiments, ce qui semble en 

accord avec une perte partielle de la teneur en NH4 au cours de la lyophilisation (Griffin et al., 2005 ; 

Van Kessel et al., 1999). Étrangement, la valeur obtenue pour le sédiment de Marcenac N est très 

basse en comparaison des autres et inférieure à celle observée sur la forme lyophilisée de ce 

sédiment, ce qui soulève la question de cette validité de la mesure. Si ce sédiment avait subi une 

perte en ammonium lors de la lyophilisation dans les mêmes proportions que les autres sédiments 

(~35 % de perte), la concentration en NH4
+ dans l’eau interstitielle du sédiment de Marcenac N serait 

aux alentours de 97 µM. 

Le sulfure d’hydrogène (H2S) est principalement issu de la réduction du soufre organique par 

voie aérobie ou anaérobie lors de la décomposition de la matière organique par la flore microbienne. 

Les concentrations en sulfures mesurées dans les différents sédiments sont comprises entre 4,4 µM 

et 44,1 µM. Au vue des différentes valeurs obtenues, il semble que la lyophilisation induise une 
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augmentation de la teneur en H2S des sédiments qui pourrait être expliquée par une modification de 

la spéciation chimique des éléments soufrés au cours du processus de séchage (Hjorth, 2004). Les 

plus fortes concentrations sont observées pour le sédiment de Marcenac (16,8 µM et 44,1 µM pour 

la forme N et LB respectivement). Cependant, le laboratoire en charge de ces analyses a rapporté 

une présence importante de particules en suspension dans les échantillons d’eau interstitielle de 

Marcenac, notamment dans l’échantillon provenant du sédiment lyophilisé. La présence de ces 

particules conduit à une coloration orangée de l’échantillon qui a certainement résulté en une 

surévaluation de la teneur en sulfures lors du dosage colorimétrique. Cette hypothèse paraît en 

accord avec la faible coloration bleue due aux sulfures observée dans ces mêmes échantillons par le 

laboratoire.  

Les teneurs en COP mesurées dans les différents sédiments sont globalement faibles et 

comprises entre 0,07 % et 1,37 %. À l’exception du sédiment d’Yville, les teneurs en COP mesurées 

dans les autres sédiments ne sont absolument pas affectées par le processus de lyophilisation. Les 

valeurs observées pour les sédiments de Marcenac et d’Yville (LB et N) sont très proches, avoisinant 

toutes les 0,1 % et semblent indiquer que ces sédiments sont pauvres en matière organique. Le 

sédiment de Cadaujac semble plus riche, avec des teneurs en COP supérieures, puisque égales à 

1,37 %.  

2.2.3. Teneurs en micropolluants dans les sédiments 

2.2.3.1. Teneurs en éléments traces métalliques 

Le résultat des analyses en métaux des différents sédiments de référence est reporté dans le 

Tableau 3.5.  

Tableau 3.5. Teneurs en principaux éléments traces métalliques dans les différents sédiments de référence 

  Concentration en µg/g p.s. 

  Co Mn Ni Zn Cr Cu As Ag Cd Pb 

Cadaujac 10,7 677 19 126 25,2 17,1 14,3 0,23 0,43 35,9 

Marcenac 5,6 261 9,5 35 10,0 6,2 17,5 0,04 0,14 12,5 

Yville 0,74 8,0 1,0 7,3 1,74 0,33 0,63 0,009 0,020 1,09 

Niveau S1 - - 50 300 150 100 30 - 2 100 

Co : cobalt ; Mn : Manganèse ; Ni : nickel ; Zn : zinc ; Cr : chrome ; Cu : cuivre ; As : arsenic ; Ag : argent ; Cd : 
cadmium ; Pb : plomb ; Niveau S1 : niveau de référence pour la qualité de sédiments extraits de cours d’eau ou 
de canaux préconisé par l’arrêté du 9 août 2006. 

Pour les dix éléments traces métalliques qui ont été recherchés, le sédiment d’Yville présente 

des concentrations très inférieures à celles observées pour les sites de Cadaujac et Marcenac, avec 

des valeurs généralement aux alentours ou inférieures à 1 µg/g p.s. (à l’exception du Zn et du Mn à 7-

8 µg/g p.s.). Au regard de leur teneurs en métaux, les différents sédiments pourraient être classés du 

plus au moins contaminé comme suit : Cadaujac > Marcenac > Yville. Pour les six éléments concernés 

(Ni, Zn, Cr, Cu, As et Pb), les concentrations mesurées pour les trois sites sont toutes inférieures au 

seuil de référence mentionné par l’arrêté du 9 août 2006 concernant les sédiments d’eau douce. 

2.2.3.2. Teneurs en HAP 

Les analyses en contaminants organiques dans les trois matrices de référence potentielles sont 

présentées dans le Tableau 3.6. Les analyses des sédiments de Marcenac et d’Yville montrent une 

contamination en HAP marginale de ces deux matrices sédimentaires. En effet, concernant les 16 

HAP prioritaires, les teneurs mesurées pour ces deux sites sont de l’ordre ou inférieur à 2 ng/g p.s. 
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Les teneurs en HAP totaux qui en résultent sont également très faibles avec des valeurs de 13 ng/g 

p.s. et de 6 ng/g p.s. respectivement pour les sédiments d’Yville et de Marcenac.  

Tableau 3.6. Concentrations en HAP individuels des sédiments de référence 

 Concentration en ng/g p.s. 

 N Acty Acte Fle An Phe Fluo Pyr B[a]A 
Chrys 

+ Triph 
B[a]P 

B[b]F 
 + B[k]F 

D[a,h]A+ 
D[a,c]A 

BPe IP 

Cadaujac (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) (1) 

Marcenac n.d. n.d. n.d. 0,03 n.d. 0,5 0,4 0,4 0,3 0,3 0,8 1,3 n.d. 0,5 0,5 

Yville <0,1 <0,1 0 0 <0,1 1 2 1 1 1 1 2 1 1 0 

N : naphtalène ; Acty : acénaphtylène ; Acte : acénaphtène ; Fle :fluorène ; An : anthracène ; Phe : phénanthrène ; Fluo : 
fluoranthène ; Pyr : pyrène ; B[a]A : benzo[a]anthracène ; Chys + Triph : chrysène + triphénylène ; B[a]P : benzo[a]pyrène ; B[b]F + 
B[k]F : benzo[b]fluoranthène + benzo[k]fluoranthène ; D[a,h]A + D[a,c]A : dibenzo[a,h]anthracène + dibenzo[a,c]anthracène ; 
BPe : benzo[g,h,i]pérylène ; IP : indéno[1,2,3-c,d]pyrène. (1) : en cours d'analyse au sein de l’équipe « AQUA » du LPTC sous la 
direction du DR1 H. Budzinski. 

2.3. Résultats du test MELA 

2.3.1. Toxicité aigüe 

L’exposition des embryons de Medaka aux différents sédiments de référence potentiels, sous 

leur forme lyophilisée/broyée (LB) ou native (N), ne conduit à aucune augmentation significative de 

la mortalité embryonnaire. En effet, au cours de cette expérience, la viabilité à ce stade de 

développement est comprise entre 95 % et 100 % toutes conditions confondues (Figure 3.4.a).  

De la même manière, la survie larvaire observée lors de ce test est supérieure à 90 % en 

moyenne pour tous les traitements, à l’exception du sédiment de Cadaujac N (natif) pour lequel la 

viabilité larvaire est évaluée à 82 ± 2 % (Figure 3.4.b). Cependant, aucune différence statistique n’est 

mise en évidence entre les différents sédiments pour ce paramètre. 

La survie cumulée des embryons et larves reflète cependant bien cette augmentation de la 

mortalité larvaire après exposition au sédiment de Cadaujac N. En effet, alors que les viabilités 

cumulées des individus exposés aux autres matrices sédimentaires sont relativement élevées et 

comprises entre 91 % et 97 %, la survie cumulée calculée pour le sédiment de Cadaujac N est 

significativement plus basse que celles de Cadaujac LB (lyophilisé/broyé) et de Marcenac (LB et N), 

avec une valeur moyenne de 78 ± 2  % (Figure 3.4.c). 

2.3.2. Tératogénicité & autres effets sublétaux 

2.3.2.1. Développement embryonnaire 

Tous les embryons restés vivants tout au long de cette expérience ont réussi à éclore avant 

20 j pf. Par conséquent, le taux d’éclosion observé pour chaque groupe est égal à la viabilité 

embryonnaire et n’est donc pas mentionné à nouveau ici. 

Pour tous les traitements appliqués lors de cette série d’exposition, la très grande majorité des 

embryons a éclos de façon extrêmement synchrone au jour 10pf. La durée de développement est 

donc très similaire pour toutes les conditions d’exposition et est comprise en moyenne entre 9,84j pf 

et 10,11j pf (Figure 3.5).  
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Figure 3.4. Viabilités embryonnaire (a), larvaire (b) et cumulée (c) des embryons et larves de 

Medaka après exposition aux sédiments de référence 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). LB : 

lyophilisé/broyé ; N : natif. 

 
 
 
 

 
Figure 3.5. Durée du développement embryonnaire des individus exposés aux sédiments de 

référence 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Lors du calcul de la 

durée du développement, le jour de la fécondation des embryons est considéré comme le jour 0 pf. LB : 
lyophilisé/broyé ; N : natif  
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2.3.2.2. Activité cardiaque 

La fonction cardiaque a été évaluée par la mesure du rythme cardiaque chez les embryons 

âgés de 6 et 7 j pf dont les résultats sont illustrés sur la Figure 3.6. Au jour 6 pf, les embryons exposés 

aux sédiments d’Yville LB et de Cadaujac N présentent une activité cardiaque de 95 ± 4 batt./min et 

94 ± 1,5 batt./min respectivement. Les individus exposés aux sédiments d’Yville N, de Marcenac LB et 

N ainsi que de Cadaujac LB ont un rythme cardiaque significativement plus bas, avec des valeurs 

moyennes comprises entre 82 et 87 batt./min (Figure 3.6.a). 

Le jour suivant, le même profil de réponse est observé : les embryons exposés aux sédiments 

d’Yville LB et de Cadaujac N ont une activité cardiaque aux environs de 87 batt./min alors que pour 

les autres conditions d’exposition, le rythme cardiaque a tendance à être moins soutenu, avec des 

valeurs comprises entre 72 et 78 batt./min. Cependant, cette tendance n’est significative que pour 

les individus du groupe Marcenac LB avec une pulsation cardiaque moyenne de 72 ± 5 batt./min  

(Figure 3.6.b). 

2.3.2.3. Données biométriques 

Les longueurs totales des larves écloses sont très proches pour toutes les conditions testées, 

variant de 5,11 mm à 5,18 mm en moyenne (Figure 3.7.a). Il en est de même pour les mesures de la 

taille de la tête qui s’échelonnent de 0,92 mm à 1 mm parmi les différents groupes d’individus 

exposés aux sédiments (Figure 3.7.b). Il en résulte un rapport T/L relativement constant entre les 

traitements, avec des valeurs moyennes comprises entre 18 % et 19,5 % (Figure 3.7.c).  

2.3.2.4. Tératogénicité 

L’observation des malformations chez les larves nouvellement écloses a permis de mettre en 

évidence une certaine variabilité entre les différents groupes étudiés.  

En effet, le pourcentage moyen d’individus affectés par une ou plusieurs anomalies de 

développement atteint 20,3 ± 18 %, 14 ± 2,5 %, 12 ± 12,5 %, 10,5 ± 0 %, 20,9 ± 14 % et 14,5 ± 2,5 % 

pour les sédiments d’Yville LB et N, de Marcenac LB et N, et de Cadaujac LB et N respectivement 

(Figure 3.8). De manière inexpliquée, les variabilités sont plus importantes lorsqu’il s’agit des 

sédiments LB en comparaison de leur forme N. Malgré les écarts de valeurs observés, l’analyse 

statistique ne révèle aucune différence significative entre les différents groupes. 

Le Tableau 3.7 récapitule les pourcentages d’individus impactés par chaque type de 

malformations observées au cours de cette expérience. 

Tableau 3.7. Pourcentages d'individus impactés par les différents types de malformations après exposition aux 
sédiments de référence 

 
Œdèmes Squelette axial Cranio-faciale Œil 

Cardio-
vasculaire 

Sac Vitellin 

Yville (LB) 2 ± 3,04 % 7 ± 7,64 % 4 ± 6,08 % 0 ± 0,00 % 14 ± 15,22 % 0 ± 0,00 % 
Yville (N) 0 ± 0,00 % 12 ± 2,43 % 0 ± 0,00 % 0 ± 0,00 % 2 ± 3,04 % 0 ± 0,00 % 
Marcenac (LB) 3 ± 5,77 % 5 ± 5,01 % 0 ± 0,00 % 0 ± 0,00 % 4 ± 6,42 % 2 ± 2,89 % 
Marcenac (N) 0 ± 0,00 % 2 ± 3,04 % 0 ± 0,01 % 0 ± 0,00 % 9 ± 3,04 % 0 ± 0,00 % 
Cadaujac (LB) 2 ± 2,89 % 9 ± 3,19 % 5 ± 0,15 % 0 ± 0,00 % 12 ± 8,16 % 0 ± 0,00 % 
Cadaujac (N) 2 ± 3,21 % 7 ± 3,30 % 2 ± 3,12 % 0 ± 0,00 % 9 ± 2,75 % 0 ± 0,00 % 

Les catégories de malformations les plus fréquemment rencontrées concernent le squelette 

axial et le système cardiovasculaire, touchant jusqu’à 12 ± 2,4 % et 14 ± 15,2 % des larves 
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Figure 3.6. Activité cardiaque des embryons âgés de 6 j pf (a) et 7 j pf (b) exposés aux sédiments de 

référence 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). LB : 

lyophilisé/broyé ; N : natif 

 
 
 
 

 
Figure 3.7. Mesures biométriques acquises sur les larves nouvellement écloses au cours de 

l'exposition aux sédiments de référence 
Les données biométriques acquises au cours du MELA incluent la longueur totale des larves (a), la taille de la 
tête (b) et le rapport entre la taille de la tête et la longueur totale du corps (c) noté rapport T/L. Les données 

sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). LB : lyophilisé/broyé ; N : natif  
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Figure 3.8. Pourcentage de larves présentant des malformations après exposition aux sédiments de 

référence 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Une larve nouvellement 
éclose est considérée comme malformée dès lors qu’elle présente l’une des anomalies de développement décrite 

dans le Chapitre 2, paragraphe 6.3.3, sans tenir compte de la gravité ou du nombre de malformation. LB : 
lyophilisé/broyé ; N : natif 
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nouvellement écloses respectivement. Les autres types d’anomalies du développement restent 

marginaux et concernent, en moyenne, moins de 5 % des individus observés. 

2.3.3. Génotoxicité (test comète) 

Au vue de l’ensemble des résultats présentés ci-dessus, nous avons choisi d’évaluer le 

potentiel génotoxique des sédiments de Marcenac LB et N uniquement en le comparant à la matrice 

de référence déjà validée d’Yville LB. Les résultats obtenus à l’aide du test Comète sont présentés sur 

la Figure 3.9. Les pourcentages moyens d’ADN dans la queue ont été évalués à 8,23 ± 4,5 %, 

7,20 ± 2,3 % et 7,29 ± 2,9 % respectivement pour les sédiments d’Yville LB et de Marcenac LB et N et 

aucune différence statistique significative n’a été mise en évidence. 

2.4. Discussion et choix de la matrice de référence 

L’enjeu premier de cette exposition était de sélectionner un sédiment de référence 

représentatif du contexte sédimentaire de la région Aquitaine, tout en offrant des conditions 

satisfaisantes pour le développement des embryons de Medaka à son contact direct. 

Les recommandations européennes concernant les tests de toxicité utilisant les stades 

précoces de développement (SPD) de poisson exigent des taux d’éclosion et de survie post-éclosion 

supérieurs à 80 % (OECD, 1998, 1992). Ces conditions sont remplies pour tous les sédiments testés 

qu’ils soient lyophilisés/broyés (LB) ou natifs (N) avec des viabilités comprises entre 95 % et 100 % 

pour le stade embryonnaire (équivalentes aux taux d’éclosion) et entre 82 % et 100 % pour le stade 

larvaire, tous traitements confondus. Ces résultats sont également en adéquation avec ceux issus de 

plusieurs études au cours desquelles un test embryo-larvaire poisson est utilisé pour évaluer la 

toxicité de matrices sédimentaires (Tuikka et al., 2011 ; Höss et al., 2010 ; Sternecker & Geist, 2010 ; 

Hallare et al., 2005a). 

Cependant, la réduction significative de la viabilité cumulée (a priori le reflet de la tendance à la 

diminution du taux de survie larvaire) observée pour la matrice sédimentaire de Cadaujac N pose la 

question de sa réelle validité en tant que sédiment de référence. Les teneurs plus importantes en 

certains éléments métalliques (notamment en Mn, Zn et Pb) de ce sédiment par rapport à ceux de 

Marcenac et d’Yville pourraient expliquer la mortalité observée. Cette embryotoxicité pourrait 

également être la conséquence d’une granulométrie plus fine et de la charge plus importante en 

matière organique (Höss et al., 2010) du sédiment de Cadaujac qui pourrait notamment altérer la 

teneur en oxygène vers l’interface eau-sédiment et perturber les échanges gazeux entre l’embryon et 

son environnement extérieur (Strecker et al., 2011 ; Sternecker & Geist, 2010). 

La durée du développement embryonnaire fut très similaire entre les différents traitements 

avec plus de 85 % des individus ayant éclos au jour 10 pf quel que soit le sédiment considéré. Ces 

résultats sont en accord avec les observations de la littérature qui rapportent usuellement une durée 

du développement embryonnaire de 9 j à 12 j pf chez le Medaka japonais maintenu à 25-26 °C 

(Gonzalez-Doncel et al., 2008 ; Farwell et al., 2006 ; Gonzalez-Doncel et al., 2003b). 

De la même manière, les longueurs totales moyennes des larves issues des expositions aux 

différents sédiments étaient très proches et aux alentours de 5,15 mm pour tous les traitements. 

Plusieurs études utilisant le Medaka japonais comme organisme modèle mentionnent des individus 

de taille plus réduite, mesurant en moyenne de 3,8 mm à 4,2 mm à l’éclosion 
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Figure 3.9. Dommages à l'ADN observés chez des larves âgées de 2 j post-éclosion après exposition 

aux différents sédiments de référence évalués par le test Comète 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). La génotoxicité des 

sédiments a été évaluée chez les larves de Medaka âgées de 2 jours post-éclosion à l’aide du test Comète. Le 
pourcentage d’ADN dans la queue d’une comète est directement proportionnel au taux d’endommagement de 

l’ADN de la cellule considérée. LB : lyophilisé/broyé ; N : natif 
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(Farwell et al., 2006 ; Oxendine et al., 2006 ; Iwamatsu, 2004). Ces variations biométriques observées 

entre des études et des laboratoires différents pourraient être liées aux conditions d’élevage des 

poissons géniteurs et aux facteurs environnementaux appliqués lors du développement des 

embryons (température, luminosité, photopériode…) ainsi qu’à la souche de Medaka utilisée.  

Les rythmes cardiaques mesurés au cours de cette expérience variaient de 72 batt./min à 

95 batt./min selon le jour d’acquisition et les conditions d’exposition. Ces activités cardiaques sont 

beaucoup plus basses que celles rapportées dans la littérature qui sont comprises entre 129 et 

138 batt./min au jour 6 pf (Nassef et al., 2010) et se stabilisent vers 180 batt./min chez les embryons 

de 7 j pf (Gonzalez-Doncel et al., 2005). Les valeurs plus basses de rythme cardiaque mesurées lors 

de la présente étude pourraient s’expliquer par le fait qu’au moment où cette exposition a eu lieu, le 

système de climatisation n’était pas encore installé dans nos locaux dont la température avoisinait 

alors les 20 °C alors que celle appliquée lors du maintien des embryons est de 26 °C. En effet, Hallare 

et al. (2005b) observent une activité cardiaque de 110 à 130 batt./min chez des embryons de Danio 

rerio élevés à 26 °C alors qu’à 21 °C le rythme cardiaque enregistré n’est plus que de 60 à 

80 batt./min. Pour la suite de nos expositions, une attention toute particulière sera portée à la 

température de la salle lors de la mesure de la fonction cardiaque afin qu’elle ne diffère pas de plus 

de 2 °C de celle des enceintes thermorégulées servant d’incubateur lors du développement des 

embryons exposés. 

L’apparition de malformations au cours du développement est un marqueur sensible 

classiquement retenu lors des tests embryo-larvaires poisson. Dans la présente étude, toute 

anomalie de développement en comparaison du développement optimal décrit par Iwamatsu (2004) 

et Gonzalez-Doncel (2005) a été prise en compte sans considérer le degré de sévérité de la 

malformation concernée. Selon cette approche, le taux d’individus malformés varie de 10 % à 20 %, 

les valeurs moyennes les plus hautes ayant été enregistrées pour Yville LB et Cadaujac LB. Ces 

résultats sont en accord avec certaines données de la littérature concernant le Medaka ou d’autres 

espèces de poisson (Benaduce et al., 2008 ; Farwell et al., 2006). Il faut cependant noter que les 

différentes catégories de malformations (types de malformations et nombre de catégories) ainsi que 

les critères de prise en compte des anomalies du développement (sévérité, seuil de classification 

sain/malformé) sont très variables entre les études et influencent grandement le nombre d’individus 

considérés comme « malformés » ou non. Dans étude, nous avons sélectionné une large gamme de 

malformations et d’organes cibles et toute anomalie, même légère, est prise en compte.  

Pour finir, l’application du test comète sur des larves âgées au jour 12 pf, issues de l’exposition 

aux sédiments d’Yville LB et de Marcenac (LB et N), n’a pas mis en évidence d’effet génotoxique 

particulier. En effet, le pourcentage d’ADN dans la queue reste similaire pour les différentes 

conditions d’exposition et toutes inférieures à 10 % en moyenne ce qui confirme un faible 

endommagement de l’ADN des cellules, compatible avec les résultats attendus chez des individus 

contrôles (Collins, 2004).  

Le suivi de l’oxygène dissous sur ces mêmes sédiments a permis de mettre en évidence un 

niveau d’oxygénation approprié au bon développement des organismes à son contact. En effet, le 

taux de saturation en oxygène et toujours supérieur à 80 % air sat. ce qui correspond tout à fait aux 

exigences de la réglementation européenne (OECD, 1998, 1992) ainsi qu’aux recommandations 

fournies par plusieurs auteurs dans la littérature (Strecker et al., 2011 ; Marty et al., 1990).  
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En conclusion, aucun des sédiments testés n’induit d’effets notables sur le développement du 

Medaka japonais, à l’exception du sédiment de Cadaujac N qui induit une diminution significative de 

la viabilité des individus exposés. D’autre part, la présence de particules fines recouvrant les 

embryons exposés à ce sédiment et gênant leur observation a nécessité le nettoyage manuel des 

œufs. Ces manipulations, même effectuées avec beaucoup de précaution, représentent un risque 

supplémentaire d’endommagement des embryons par l’intermédiaire de l’expérimentateur et sont 

donc à limiter au maximum. 

Au vue de l’ensemble des résultats et observations acquis au cours de cette série 

d’expériences, le sédiment de Marcenac a finalement été retenu comme matrice de référence pour 

l’ensemble des expériences ultérieures. En effet, l’analyse des différents marqueurs de toxicité a 

permis de conclure à l’induction d’effets très limités (voire inexistants) de ce sédiment sur les SPD 

du Medaka japonais. D’autre part, la nature du sédiment, de granulométrie moyenne et de teneur 

en COP très faible et sa contamination marginale en éléments métalliques et HAP, en fait une 

matrice tout à fait acceptable comme substrat pour le développement des embryons de Medaka. 

3. ÉVALUATION DE L’EMBRYOTOXICITE DU CUIVRE ET DU CADMIUM 

PAR LE MELA 

Dans cette étude, nous avons choisi deux métaux représentatifs de la contamination 

métallique du continuum Lot-Garonne-Gironde : le cadmium (Cd), métal non-essentiel tératogène et 

potentiellement génotoxique et le cuivre (Cu), oligoélément essentiel, dont la présence en excès 

peut engendrer une toxicité importante chez les organismes aquatiques. Les teneurs en Cd et Cu 

dans les sédiments varient le long du continuum avec l’éloignement de la source de contamination et 

les variations des conditions physico-chimiques du milieu (notamment le pH et la salinité). Les 

concentrations en éléments traces métalliques testées ont été choisies en tenant compte des valeurs 

pouvant être observées le long du gradient de contamination et fixées à 0 µg/g p.s. (0X : témoin 

négatif), 2 µg/g p.s. (0,3X ; contamination faible équivalente au seuil S1 de référence préconisé par 

l’arrêté du 9 août 2006), 6,5 µg/g p.s. (1X : contamination environnementale moyenne) et 

20 µg/g p.s. (3X ; contamination modérée à forte du compartiment sédimentaire).  

3.1. Protocole expérimental 

3.1.1. Conditions d’exposition 

L’évaluation de la toxicité des deux éléments traces modèles a été réalisée en exposant des 

embryons de Medaka juste fécondés au sédiment de référence de Marcenac préalablement 

lyophilisé/broyé puis dopé en Cu ou en Cd selon les doses citées ci-dessus. La quantité de sédiment 

nécessaire à la réalisation de chaque test (environ 25 g de sédiment p.s. par condition) a été 

artificiellement contaminée en éléments métalliques selon le protocole détaillé dans le Chapitre 2, 

paragraphe 3.2.  

Une trentaine d’embryons de stade pré-morula par réplicat, issus de la reproduction des 

géniteurs de notre élevage, ont ensuite été exposés aux différents sédiments au cours de deux 

expositions indépendantes selon les conditions détaillées dans le Tableau 3.8 et le protocole décrit 
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dans le Chapitre 2, paragraphe 6.1, sans renouvellement d’ERS (le niveau à seulement été complété 

au besoin). 

Tableau 3.8. Conditions d'exposition appliquées lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments dopés en Cu et 
en Cd 

3.1.2. Paramètres suivis 

Les marqueurs suivis au cours des expositions des embryons de Medaka au Cu et au Cd sont 

identiques à ceux utilisés lors du choix de la matrice de référence et rappelés dans le Tableau 3.9. 

Tableau 3.9. Paramètres suivis lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments dopés en Cu et en Cd 

Paramètre/Analyse 
Matrice 

concernée 
Cinétique de mesure Donnée dérivée 

Caractérisation chimique Sédiment 
T0 (avant exposition) 
T9 (arrêt exposition) 

Suivi de la contamination 

Viabilité 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Viabilité embryonnaire 
Viabilité larvaire 
Viabilité cumulée 

Rythme Cardiaque* Embryons Jour 6 et 7 pf Activité Cardiaque 

Éclosions 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Taux d'éclosion 
Durée du développement 

Données biométriques Larves Jour d'éclosion 
Longueur totale 
Taille de la tête 

Rapport T/L 

Malformations Larves Jour d'éclosion Occurrence des malformations 

Dommages ADN (Test Comète)** Larves Jour 12 pf Pourcentage d'ADN dans la queue 

N.B. : Toutes les observations sont effectuées sur l’ensemble des individus (embryons et/ou larves) de chaque réplicat sauf 
indication contraire ci dessous.  
* Mesure effectuée sur 5 embryons par réplicat 
** Analyse effectuée sur un pool de 5 larves par réplicat 

Les marqueurs de toxicité utilisés au cours de cette expérience sont exclusivement non-invasifs 

et effectués sur l’ensemble des individus exposés, à l’exception du test Comète qui nécessite le 

sacrifice de 5 larves par réplicat et du suivi de l’activité cardiaque effectué sur 5 individus par réplicat. 

Les prélèvements de sédiments destinés aux dosages des éléments métalliques à T0 sont 

effectués au moment de l’aliquotage du sédiment dopé dans les boites d’exposition. L’aliquote de 

sédiment réservé à ces analyses est conservé à -20 °C dans un tube en polypropylène jusqu’à la 

caractérisation chimique. Au moment de l’arrêt de l’exposition (T9), les sédiments sont débarrassés 

au maximum de l’ERS et conservés dans les boites de Pétri d’exposition scellées à -20 °C jusqu’à 

analyse. 

Les prélèvements de larves destinés à l’analyse des dommages de l’ADN par le test comète ont 

été effectués comme décrits au paragraphe 2.1.2 de ce chapitre. 

 

Nb. Conditions 
traitées 

Nb. Réplicats par 
condition 

Ø BP 
(mm) 

Nb. 
Emb. 

Stade 
Msed 

(g p.s.) 
Vh ERS  
(mL) 

Vi ERS  
(mL) 

Tincub 
(°C) 

Photop.  
(h j/n) 

4 3 35 30 
pré-morula  
(2-4 h pf) 

5 2 1 26 °C 12 h/12 h 

Ø BP : diamètre de la boite de Pétri d’exposition ; Nb. Emb. : nombre d’embryons exposés par réplicat ; Msed : masse de 
sédiment par réplicat en gramme de poids sec ; Vh ERS : volume d’ERS ajouté pour humidifier le sédiment de chaque réplicat ; Vi 
ERS : volume d’ERS ajouté dans un réplicat pour immerger les embryons ; Tincub : température d’incubation des embryons pour 
toute la durée du test ; Photop. : photopériode appliquée pour toute la durée du test en h de jour/h de nuit. 
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3.2. Concentrations en éléments métalliques dans le sédiment 

Les résultats des dosages en Cd et Cu effectués sur les sédiments, au lancement de l’exposition 

des embryons (T0) et en fin d’exposition (T9) sont reportés dans le Tableau 3.10. Ces analyses ont 

permis de déterminer les niveaux de base (ou background) en Cu et Cd dans le sédiment de 

Marcenac dont les concentrations respectives sont de 7,18 µg/g p.s. et 0,17 µg/g p.s. La teneur en 

Cu du sédiment de référence est relativement élevée en comparaison des concentrations cibles 

d’enrobage. En revanche, le background en Cd est négligeable en comparaison des doses utilisées 

pour le dopage.  

Tableau 3.10. Concentrations en Cd et en Cu dans les sédiments utilisés lors de l'exposition des embryons de Medaka au 
Cadmium et au Cuivre 

 Cdosée (µg/g p.s.)  Crelative (µg/g p.s.) Ccible 
(µg/g) 

Cthéorique 

(µg/g) 
Renrobage 

(%) 
 

T0 T9 
 

T0 T9 

Exposition au Cd / Concentrations en Cd dans le sédiment 

Cd-0X 0,18 0,15 ± 0,00 a 
 

0,00 n.d. 0,00 0,00 - 

Cd-0,3X 1,91 1,83 ± 0,02 b 
 

1,74 1,66 ± 0,02 2,00 2,00 86,83 

Cd-1X 6,67 5,82 ± 1,69 c 
 

6,50 5,65 ± 1,69 6,50 6,48 100,18 

Cd-3X 19,80 17,13 ± 1,35 d 
 

19,62 16,96 ± 1,35 20,00 19,95 98,35 

Exposition au Cu / Concentrations en Cu dans le sédiment 

Cu-0X 6,95 7,13 ± 0,08 a  n.d. n.d. 0,00 0,00 - 

Cu-0,3X 8,49 8,94 ± 0,51 b  1,31 1,76 ± 0,51 2,00 1,99 65,94 

Cu-1X 12,70 13,03 ± 0,13 c  5,52 5,85 ± 0,13 6,50 6,47 85,41 

Cu-3X 23,11 28,43 ± 0,64 d  15,94 21,25 ± 0,64 20,00 19,89 80,12 

Valeur du background (µg/g p.s. )  Cd : 0,17 ± 0,04 Cu : 7,18 ± 0,49  

Cdosée : concentration dosée ; Crelative : concentration après soustraction des valeurs du background ; Ccible : concentration 
sélectionnée pour le test embro-larvaire ; Cthéorique : concentration attendue après enrobage (après ajustement à la 
concentration des solutions de contamination et la quantité exacte de matrice dopée) ; Renrobage : rendement de l’enrobage 
(écart entre Cthéorique et Crelative à T0) ; n.d. : donnée non déterminée car la valeur du background est supérieure à la valeur 
dosée. Les données sont présentées, lorsqu’elles s’y prêtent, sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les 
résultats de l’analyse statistique sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent 
une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 

Les rendements d’enrobage du sédiment de Marcenac varient d’environ 87 % à 100 % pour le 

Cd et de 66 % à 85 % pour le Cu. Cette performance plus faible du procédé de dopage pour le Cu que 

pour le Cd pourrait s’expliquer par la présence initiale plus importante de Cu dans la matrice 

sédimentaire qui aurait réduit la capacité d’adsorption de cet élément lors de la contamination 

artificielle en occupant déjà une partie des sites de fixation du métal. 

Malgré les écarts de rendements d’enrobage entre les deux métaux testés, les concentrations 

en Cu et Cd dans les sédiments dopés sont globalement proches des valeurs fixées initialement et 

significativement différentes les unes des autres (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). Par 

ailleurs, la comparaison des concentrations mesurées à T0 et T9 pour chacun des traitements indique 

que plus de 80 % de la dose initiale est toujours présente en fin d’exposition, démontrant ainsi la 

stabilité de la contamination tout au long de l’expérience.  

Nous retiendrons donc comme concentrations d’exposition des embryons des teneurs dans le 

sédiment de 1,91 µg/g p.s., 6,67 µg/g p.s. et 19,80 µg/g p.s. pour les groupes Cd-0,3X, -1X et -3X et 

de 8,49 µg/g p.s., 12,70 µg/g p.s. et 23,11 µg/g p.s. pour les traitements Cu-0,3X, -1X et -3X, 

respectivement. 
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3.3. Résultats du test MELA 

3.3.1. Toxicité aigüe 

Les différentes concentrations en Cu et Cd testées n’ont pas induit d’effets létaux chez les 

embryons et larves de Medaka exposés aux sédiments dopés. En effet, la viabilité embryonnaire 

observée lors de l’exposition au Cd était supérieure à 80 % en moyenne, pour tous les traitements 

envisagés (89 %, 81 %, 91 % et 85 % pour le contrôle et les groupes Cd-0,3X, Cd-1X et Cd-3X 

respectivement, Figure 3.10.a). De la même manière, la survie larvaire dans les 10 j suivant le pic 

d’éclosion n’a pas été significativement altérée par la contamination en Cd avec des valeurs 

moyennes de 83 %, 85 %, 80 % et 80 % respectivement pour les groupes cités ci-dessus (Figure 

3.10.b).  

Comme pour l’exposition au Cd, le taux de survie des embryons exposés au Cu est resté haut 

durant toute l’expérience, avec des valeurs comprises entre 93 % et 99 % pour toutes les 

concentrations testées (Figure 3.10.a). Cependant, des viabilités plus basses ont été observées au 

stade larvaire avec des survies moyennes respectives de 81 %, 75 %, 70 % et 71 % pour les groupes 

contrôle, Cu-0,3X, Cu-1X et Cu-3X (Figure 3.10.b). 

Les viabilités cumulées observées au cours de ces deux séries d’expositions n’apportant pas 

d’informations supplémentaires, elles ne sont pas présentées ici. 

3.3.2. Tératogénicité & autres effets sublétaux 

3.3.2.1. Développement embryonnaire 

Encore une fois, les taux d’éclosion pour les deux expériences suivent la même tendance que 

les viabilités embryonnaires étant donné que peu d’embryons n’ont pas éclos avant la fin de 

l’expérience. Ainsi, les taux d’éclosion moyens étaient compris entre 80 % et 91 % lors de l’exposition 

au Cd et variaient de 93 % à 99 % au cours de celle au Cu, sans que l’analyse statistique ne révèle de 

différences significatives entre les traitements (Figure 3.11.a). 

La durée du développement embryonnaire n’a pas été affectée lors de l’exposition au Cu ou au 

Cd. En effet, ce paramètre présente des valeurs moyennes très similaires pour les deux séries 

d’exposition et comprises entre 9,88 j pf et 10,42 j pf, sans distinction de composés ni de doses 

appliquées (Figure 3.11.b). 

3.3.2.2. Activité cardiaque (23 ± 1 °C) 

Malgré une légère tendance à l’augmentation au jour 6 pf, l’exposition au Cu n’induit aucun 

effet significatif sur l’activité cardiaque chez les embryons de Medaka aux différentes doses testées 

(Figure 3.12). 

À l’inverse et de façon surprenante, la concentration Cd-3X induit une tachycardie chez les 

individus âgés de 6 j pf (Figure 3.12.a). Cet effet est renforcé le jour suivant puisqu’il est significatif 

dès la concentration 1X (Figure 3.12.b). 

Les rythmes cardiaques moyens observés chez les groupes témoins lors de ces deux séries 

d’expérimentations sont relativement similaires et compris entre 131 et 135 batt./min au jour 6 pf et 

entre 137 et  143 batt./min au jour 7 pf. 
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Figure 3.10. Viabilités embryonnaire (a) et larvaire (b) des embryons et larves de Medaka exposés 

aux sédiments dopés en Cuivre ou en Cadmium 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). 

 
 
 
 

 
Figure 3.11. Taux d’éclosion (a) et durée du développement embryonnaire (b) des individus exposés 

aux sédiments dopés en Cuivre ou en Cadmium 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Lors du calcul de la 

durée du développement, le jour de la fécondation des embryons est considéré comme le jour 0 pf. 

 
 
 
 

 
Figure 3.12. Activité cardiaque des embryons âgés de 6 j pf (a) et 7 j pf (b) exposés aux sédiments 

dopés en Cuivre ou en Cadmium 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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3.3.2.3. Données biométriques 

Les différentes mesures biométriques (longueur totale, taille de la tête et rapport 

tête/longueur T/L) ne sont pas modifiées chez les groupes contaminés au Cu ou au Cd en 

comparaison des groupes témoins respectifs (Figure 3.13). La longueur totale moyenne des larves 

issues de l’exposition au Cd est comprise entre 4,95 mm et 5,00 mm, la taille de la tête entre 

1,07 mm et 1,09 mm et le rapport T/L entre 21,52 % et 22,11 % selon le traitement considéré.  

De façon surprenante, une augmentation significative de la longueur totale ainsi que de la 

taille de la tête des larves du groupe Cu-3X (5,03 ± 0,03 mm et 1,11 ± 0,02 mm respectivement) par 

rapport au groupe Cu-0,3X (4,90 ± 0,05 mm et 1,05 ± 0,02 mm respectivement) est observée (Figure 

3.13.a et b). Ces différences représentent 6 % et 2,6 % de hausse pour la taille de la tête et la 

longueur totale respectivement.  

Le rapport T/L ne répercute pas les écarts observés avec une répartition homogène des valeurs 

entre 21,5 % et 22 % (Figure 3.13.c). Cependant, la valeur moyenne de ce paramètre est, une 

nouvelle fois, significativement plus élevées pour le groupe Cu-3X par rapport au groupe Cu-0,3X 

(22,01 ± 0,21 % et 21,52 ± 0,20 % respectivement). 

Les valeurs moyennes obtenues pour les paramètres biométriques chez les groupes témoins 

des deux séries d’expériences sont très similaires avec des longueurs totales des larves égales à 

5,00 ± 0,07 mm et 4,96 ± 0,03 mm, des tailles de la tête moyennes de 1,07 ± 0,01 mm et de 

1,08 ± 0,01 mm et des rapports T/L évalués à 21,52 ± 0,40 % et 21,73 ± 0,11 % respectivement pour 

les expositions au Cd et au Cu. 

3.3.2.4. Tératogénicité 

Les pourcentages d’individus présentant une ou plusieurs malformations sont présentés sur la 

Figure 3.14. Le taux basal de larves malformées dans les contrôles de chaque expérience est de 

20,33 ± 4,51 % et de 16,54 ± 5,21 % respectivement. Ces valeurs plus élevées que celles observées 

lors de l’exposition aux sédiments de référence peuvent s’expliquer par des différences dans la 

qualité des œufs récoltés au sein de l’élevage ou de l’amélioration de l’œil de l’expérimentateur au 

cours des travaux. Les différentes catégories de malformations répertoriées ainsi que les 

pourcentages d’individus atteints par celles-ci sont synthétisés dans le Tableau 3.11. 

Tableau 3.11. Pourcentages d'individus impactés par différents types de malformations après exposition aux 
sédiments dopés en Cuivre ou en Cadmium 

 
Œdèmes Squelette axial Cranio-faciale Œil 

Cardio-
vasculaire 

Sac Vitellin 

Exposition au Cd 
Cd-0X 4 ± 0,73 % 6 ± 5,57 % a 3 ± 2,20 % 0 ± 0,00 % 11 ± 1,01 % a 14 ± 6,00 % 
Cd-0,3X 11 ± 3,18 % 56 ± 23,40 % b 2 ± 2,89 % 2 ± 2,89 % 26 ± 5,93 % b 19 ± 1,05 % 
Cd-1X 7 ± 3,54 % 41 ± 8,49 % a,b 0 ± 0,00 % 0 ± 0,00 % 22 ± 3,87 % a,b 18 ± 7,41 % 
Cd-3X 8 ± 3,16 % 59 ± 22,96 % b 1 ± 2,22% 0 ± 0,00 % 24 ± 6,05 % b 9 ± ,42 % 

Exposition au Cu 
Cu-0X 2 ± 4,28 % 8 ± 6,54 % a 4 ± 6,42 % 2 ± 4,28 % 9 ± 2,57 % a 9 ± 5,50 % a 
Cu-0,3X 3 ± 2,48 % 32 ± 11,30 % a,b 0 ± 0,00 % 0 ± 0,00 % 11 ± 6,67 % a 14 ± 3,99 % a,b 
Cu-1X 5 ± 4,72 % 19 ± 12,82 % a,b 1 ± 2,31 % 0 ± 0,00 % 29 ± 4,85 % b 23 ± 1,87 % b 
Cu-3X 2 ± 4,12 % 35 ± 10,38 % b 1 ± 2,06 % 0 ± 0,00 % 18 ± 9,30 % a,b 21 ± 7,17 % a,b 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de l’analyse 
statistique sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence 
significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 
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Figure 3.13. Mesures biométriques des larves nouvellement écloses après exposition aux sédiments 

dopés en Cuivre ou en Cadmium 
Les données biométriques incluent la longueur totale des larves (a), la taille de la tête (b) et le rapport T/L (c). 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 
l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 

différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 

 
 
 
 

 
Figure 3.14. Pourcentage d'individus présentant des malformations après exposition aux sédiments 

dopés en Cuivre ou en Cadmium 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 
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Toutes les doses de Cd testées ont engendré une augmentation significative (p <0,05 selon le 

test de Tukey) du pourcentage d’individus malformés qui atteint environ 60 % quel que soit le 

traitement considéré (Figure 3.14). Plus précisément, le taux d’individus présentant des 

déformations de la colonne vertébrale (majoritairement des cyphoses et des lordoses ainsi que des 

larves au corps arqué en forme de C) et du système cardio-vasculaire (principalement des 

positionnements et plicatures anormales du cœur) est significativement accru (p <0,05 selon le test 

de Tukey) pour les concentrations Cd-0,3X et Cd-3X (Tableau 3.11). Le pourcentage d’individus 

atteints de malformations cardio-vasculaires exposés à la concentration 1X est également proche du 

seuil de significativité par rapport au groupe contrôle (p = 0,074). 

L’exposition au Cu a globalement généré le même profil de réponse que le Cd en augmentant 

significativement (p <0,05 selon le test de Tukey) le taux d’individus malformés jusqu’aux alentours 

de 50 % pour toutes les doses en comparaison du groupe témoin (Figure 3.14). Comme lors de 

l’exposition au Cd, la majorité des malformations impacte significativement le squelette axial (larves 

arquées, cyphoses et lordoses) et le système cardio-vasculaire (positionnement et courbure 

anormales du cœur) au sein des groupes Cu-3X et Cu-1X respectivement. Le pourcentage d’individus 

issus du traitement Cu-0,3X présentant des malformations de la colonne vertébrale est également 

proche du seuil de significativité (p = 0,077) par rapport au contrôle (Tableau 3.11). De plus, le taux 

de larves souffrant de malabsorption des réserves vitellines est significativement augmenté après 

exposition des embryons à la dose Cu-1X en comparaison du groupe témoin. Pour ce même 

paramètre, les résultats issus du traitement Cu-3X sont proches de la significativité par rapport au 

contrôle (p = 0,061). 

3.3.3. Génotoxicité du cuivre et du cadmium (Test comète) 

Les effets génotoxiques du Cu et du Cd ont été évalués à l’aide du test Comète chez les larves âgées 

de 12 j pf. Le pourcentage d’ADN dans la queue des comètes a été retenu comme marqueur de l’état 

d’endommagement de l’ADN des cellules. En complément de cette approche, le taux de cellules 

hedgehog a été observé dans chaque échantillon. Les résultats de ces analyses sont présentés sur la 

Figure 3.15. Le niveau basal de dommages à l’ADN dans les groupes témoins  

(5-7 % d’ADN dans la queue) peut correspondre au cycle de vie normal des cellules et peut 

également être lié au traitement des cellules notamment lors de la dissociation cellulaire nécessaire 

à la mise en œuvre du Test Comète. La même interprétation peut-être proposée pour expliquer le 

taux basal de cellules hedgehog évalué à environ 10 % au sein des groupes contrôles des deux séries 

d’expériences. 

Une augmentation significative du pourcentage d’ADN dans la queue des comètes est 

observée pour toutes les concentrations testées en Cd, confirmant le caractère génotoxique de ce 

composé. En effet, l’exposition au Cd induit un, accroissement dose-dépendant des dommages à 

l’ADN dose-dépendante avec un pourcentage d’ADN dans la queue variant de 17% à 20% en 

moyenne selon le traitement (Figure 3.15.a). Cependant, l’analyse statistique ne permet pas de 

discriminer les doses entre elles. Le Cu induit également une augmentation significative des 

dommages à l’ADN aux concentrations Cu-0,3X et Cu-3X avec environ 16 % d’ADN dans la queue pour 

les deux doses considérées. Les dommages à l’ADN induits par cet élément trace dessinent un 

plateau pouvant traduire la mise en place de systèmes de défense ou de réparation permettant de 

limiter l’ampleur des dommages à l’ADN générés par cet oligoélément essentiel. 
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Figure 3.15. Dommages à l'ADN évalués par le test Comète chez des larves âgés de 2j post-éclosion 

après exposition aux sédiments dopés en Cuivre ou en Cadmium  
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Le pourcentage d’ADN 

dans la queue d’une comète (a) a été mesuré sur 150 cellules par échantillon. Le pourcentage de cellules 
hedgehog (b) a été déterminé sur un total de 200 cellules par échantillon. Les résultats de l’analyse statistique 
sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence 

significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 
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Des profils de réponses très similaires sont observés avec le taux de cellules hedgehog. En 

effet, l’exposition au Cd induit une augmentation significative de ce paramètre chez tous les groupes 

contaminés, mais sans discrimination statistique possible entre les différentes doses. Globalement, 

un taux d’environ 25 % de cellules « hedgehog » est mesuré pour l’ensemble des traitements au Cd. 

À nouveau, un profil en plateau est notable pour les groupes contaminés en Cu. En effet, le 

pourcentage de cellules « hedgehog » baisse entre la condition Cu-0,3X et Cu-1X, avec des taux 

respectifs de 30 % et 19 %. Cette variation, suivie d’une légère remontée du pourcentage à environ 

25 % pour la plus forte concentration, pourrait confirmer l’hypothèse précédemment évoquée de la 

mise en place de mécanismes de défense et de réparation. 

3.4. Discussion 

L’objectif premier de cette série d’expositions était d’utiliser le sédiment de référence de 

Marcenac précédemment sélectionné pour évaluer la toxicité de polluants représentatifs de la 

contamination du continuum Lot-Garonne-Gironde. Le Cu et le Cd ayant été retenus pour servir de 

polluants modèles, il a fallu tester l’applicabilité du test MELA pour l’évaluation de la toxicité de 

substances non hydrophobes. Ainsi, la première tâche fut de doper efficacement la matrice 

sédimentaire de référence avec les deux éléments métalliques choisis, le Cu et le Cd.  

3.4.1. Dopage du sédiment 

Le protocole d’enrobage utilisé est extrêmement simple puisqu’il repose sur l’ajout d’une 

solution de contamination contenant la substance à tester directement dans le sédiment et en 

présence d’eau pour permettre une homogénéisation sous agitation durant 1h. Cette méthode a 

permis d’obtenir de très bons rendements d’enrobage supérieurs à 80 % pour toutes les conditions 

et chaque composé, à l’exception de la dose Cu-1X dont l’efficacité d’enrobage est de seulement 

66 %. De plus, lors du dosage des différents sédiments en fin d’exposition (T9), nous avons pu 

constater que la contamination artificielle du sédiment est stable au cours du temps et permet de 

conserver plus de 80 % de la charge initialement présente à T0. Par ailleurs, la variabilité des mesures 

à T9 obtenues entre les réplicats d’une même condition est relativement faible pour tous les 

traitements (coefficients de variation, CV <8 %) à l’exception d’un seul traitement (Cd-1X pour lequel 

CV = 29 %) ce qui semble indiquer une bonne homogénéité du dopage. La spéciation chimique des 

métaux dans le sédiment, et donc leur biodisponibilité et leur capacité de sorption aux particules, est 

fortement influencée par de nombreux paramètres physico-chimiques comme le potentiel 

d’oxydoréduction, le pH, la température, la taille des particules, la qualité et la quantité de matière 

organique ainsi que par les capacités d’adsorption, de sédimentation, de complexation ou de 

précipitation du sédiment (Burton, 1991). Par conséquent, si le protocole de dopage utilisé ici s’est 

avéré très efficace sur la matrice sédimentaire de Marcenac, il est probable que sa performance ne 

soit pas la même en présence d’un sédiment aux caractéristiques différentes.  

Par ailleurs, la durée de mise en contact entre le sédiment et l’élément métallique conditionne 

également la biodisponibilité et la spéciation chimique du composé. En effet, il semblerait que dans 

un premier temps la molécule se fixe rapidement mais de façon très labile aux particules. Ce n’est 

que dans un second temps que la substance se fixerait plus fortement à d’autres sites à la surface ou 

dans les particules en formant, par exemple, des liaisons covalentes (Burton, 1991). Le procédé de 

dopage des sédiments utilisé au cours de cette étude simulerait donc davantage d’une pollution 

récente de l’environnement. D’autre part, ce changement de biodisponibilité des métaux en fonction 
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de leur temps de contact avec les particules de sédiment expliquerait l’absence d’effet notable 

observé pour le sédiment de Marcenac qui renferme 7,18 µg/g p.s. de Cu. En raison du peu de 

réactivité du Cu contenu initialement dans le sédiment de Marcenac, les concentrations en métaux 

seront mentionnées après soustraction du background naturel (i.e. concentrations relatives). 

3.4.2. Impact du Cu et du Cd sur le taux de survie et le 
développement général 

Les résultats obtenus dans les groupes témoins pour les différents marqueurs étudiés étant 

très similaires à ceux observés lors de l’exposition des embryons aux différents sédiments de 

référence, ils ne seront pas discutés en détail dans cette partie.  

Les expositions des embryons de Medaka au Cd ou au Cu, à des concentrations 

environnementales comprises respectivement entre 1,74 µg/g et 19,62 µg/g et entre 1,31 µg/g et 

15,94 µg/g, n’ont pas impacté la survie embryonnaire ou larvaire, ni le taux d’éclosion ou la durée du 

développement embryonnaire. Une absence d’effets létaux a également été décrite après exposition 

d’embryons de Medaka au stade morula tardif (environ 5 h pf) à des concentrations en Cd comprises 

entre 2,5 mg/L et 80 mg/L (Gonzalez-Doncel et al., 2003b). Au cours de cette même étude, les 

auteurs ont réitéré la même expérience en avançant le lancement de l’exposition au moment de la 

fécondation des œufs, ce qui a conduit à une réduction significative du succès d’éclosion dès 

20 mg Cd/L. Cette différence de sensibilité des embryons en fonction du stade de développement est 

expliquée, selon les auteurs, par une perméabilité du chorion plus importante avant et pendant le 

durcissement du chorion (déclenché par la fécondation de l’œuf) qui facilite ainsi les transferts 

ioniques et par conséquent l’absorption du Cd. A l’inverse, chez les embryons plus âgés dont le 

chorion est complètement durci, la perméabilité de l’enveloppe externe est moindre et limiterait le 

transfert des polluants vers l’embryon en développement, agissant telle une barrière protectrice. Les 

concentrations environnementales relativement faibles, ainsi que le rôle protecteur du chorion 

pourraient expliquer l’absence d’effet aigu observée lors des expositions au Cu et au Cd. 

La grande majorité des études visant à étudier la toxicité d’éléments métalliques sur les SPD 

poisson utilisent des expositions par voie dissoute, ce qui rend difficile toute comparaison 

quantitative des doses appliquées ou des effets observés avec la présente étude au cours de laquelle 

les expositions ont lieu par sédiment-contact.  

La réduction de la taille des larves à l’éclosion est souvent concomitante avec une diminution 

du succès d’éclosion et/ou un développement retardé lors d’exposition à des éléments métalliques 

tels que le Cu ou le Cd (Cao et al., 2009 ; Johnson et al., 2007 ; Fraysse et al., 2006). De manière 

générale, ces auteurs s’accordent à dire que la diminution du succès d’éclosion est la conséquence 

d’une altération de la sécrétion et/ou de l’activité protéolytique de l’enzyme d’éclosion appelée 

chorionase. Bien sûr, un ralentissement global du développement peut également être une 

explication (Jezierska et al., 2009). Dans notre étude, l’absence de différence significative entre les 

groupes exposés et contrôles concernant les mesures biométriques semble donc en accord avec les 

taux d’éclosion et les durées de développement qui sont restés inchangés en présence de sédiments 

contaminés ou non. Ces observations sont également en adéquation avec d’autres études au cours 

desquelles aucun effet sur la taille des larves n’est observé après une exposition d’embryons de 

Pimephales promelas à 10 µg Cu/L (Carreau & Pyle, 2005) ni sur celle des prolarves de D. rerio après 

une exposition embryonnaire à 100 µM de Cd, soit environ 112 µg Cd/L (Cheng et al., 2001). 
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3.4.3. Tératogénicité du Cu et du Cd  

Plusieurs travaux ont montré que l’exposition à des métaux pouvait conduire au 

développement d’autres altérations morphologiques sévères chez les SPD de nombreuses espèces de 

poissons. Au cours de notre série d’exposition, une augmentation significative des malformations a 

été observée après incubation des embryons au contact de sédiments dopés en Cd ou en Cu, dès la 

plus faible concentration testée soit 1,74 µg/g et 1,31 µg/g respectivement. Le pourcentage 

d’individus affectés avoisine les 50 % pour le Cu et 70 % pour le Cd. Ces taux sont certes très élevés 

mais ont néanmoins déjà été rencontrés auparavant lors, par exemple, de l’exposition d’embryons 

de carpe Cyprinus carpio à 0,2 mg/L de Cu qui a conduit à plus de 60 % d’individus malformés 

(Lugowska & Witeska, 2004). Fraysse et al. (2006) observent également de 25 % à 70 % de prolarves 

de D. rerio malformées 48 h pf après exposition à des concentrations en Cd comprises entre 3,3 µM 

et 13,3 µM (soit 370 µg/L et 1,5 mg/L). De nombreux types de malformations ont été rapportés dans 

la littérature lors d’études similaires, comprenant des œdèmes, des hémorragies, des anomalies 

vasculaires, des défauts de pigmentation, des malformations cranio-faciales et cardiaques, des 

déformations du sac vitellin et des malformations vertébrales diverses (Jezierska et al., 2009 ; 

Lugowska & Witeska, 2004 ; Cheng et al., 2001 ; Cheng et al., 2000). Lors de la présente étude, les 

deux métaux testés ont significativement induit l’apparition de malformations du squelette axial 

(corps arqué, cyphoses et lordoses principalement) et des anomalies cardiaques notamment au 

niveau du positionnement et de la plicature du cœur.  

Les malformations squelettiques sont observées très fréquemment après l’exposition 

d’embryons de poissons à des éléments traces métalliques dont le Cu et le Cd (Lugowska & Witeska, 

2004 ; Chow & Cheng, 2003), pouvant aller jusqu’à représenter plus de 80 % de l’ensemble des 

malformations observées (Jezierska et al., 2000). Plusieurs études semblent supporter l’hypothèse 

que le Cd induirait des malformations squelettiques par le biais de l’inhibition de la production de 

chaine lourde de myosine au niveau du tronc qui serait corrélée à une désorganisation et une 

altération morphologique des myotomes présents dans les somites (Chow & Cheng, 2003 ; Cheng et 

al., 2000). Selon ces auteurs, toutes ces modifications pourraient être le fruit d’actions directes du Cd 

au niveau de différents mécanismes cellulaires probablement en entrant en compétition avec d’autre 

ions divalents comme le Ca2+ et Mg2+, ou d’effets indirects du Cd sur certains gènes ou voies 

signalétiques essentiels à la somitogénèse et au développement embryonnaire en général. La 

perturbation de l’homéostasie du Ca2+ (Manzl et al., 2003 ; Wong & Wong, 2000) par le Cd, ou la 

fixation par mimétisme du Cd sur les protéines Ca2+-ligantes au niveau du squelette (Jezierska et al., 

2009 ; Bridges & Zalups, 2005) pourraient être à l’origine de certaines malformations observées.  

Comme mentionné précédemment, le système cardio-vasculaire est également l’une des 

cibles fréquemment impactée à la suite d’une contamination en éléments métalliques. Parmi les 

nombreuses pathologies cardio-vasculaires décrites après exposition d’embryons de téléostéens à 

des métaux, sont cités les hémorragies, l’hypertension, les œdèmes (résultat d’une altération de la 

perméabilité vasculaire), l’hypertrophie cardiaque, un cœur tubulaire, des collapsus circulatoires, une 

altération de la mobilité des cellules sanguines, des perturbations du rythme cardiaque, des 

altérations morphologiques de l’atrium et du ventricule, une plicature cardiaque anormale et une 

vascularisation aberrante (Cao et al., 2009 ; Li et al., 2009 ; Prozialeck et al., 2008 ; Gonzalez-Doncel 

et al., 2003b ; Cheng et al., 2001 ; Wang et al., 1999). Bien que ces pathologies soient fréquemment 
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observées au cours d’études publiées dans la littérature, les mécanismes exacts impliqués dans ces 

dysfonctionnements cardiovasculaires restent relativement flous.  

Au cours de la présente étude, l’un des premiers signes visibles de l’altération de la fonction 

cardiaque chez les embryons de Medaka fut l’apparition d’une tachycardie chez les individus exposés 

au Cd dès 6,50 µg/g. Plusieurs études ont déjà montré les effets du Cu et du Cd sur l’activité 

cardiaque. En effet, le rythme cardiaque des embryons de D. rerio augmente significativement après 

une exposition au Cu (Johnson et al., 2007) alors que le Cd induit une bradycardie chez les embryons 

de poisson zèbre et de dorade rose Pagrus major (Cao et al., 2009 ; Hallare et al., 2005b). Une 

hypothèse proposée par ces auteurs pour expliquer ce phénomène repose sur la perturbation de 

l’activité de certains canaux ioniques comme les Ca2+-ATPases et les Na+/K+-ATPases par le Cd et le Cu 

respectivement, comme l’ont démontré des travaux antérieurs (Eyckmans et al., 2010 ; Bridges & 

Zalups, 2005 ; Wong & Wong, 2000). Les conséquences de ces perturbations de l’ionorégulation 

pourraient être la réduction de l’absorption du Ca2+ par les organismes ce qui engendrerait la 

bradychardie observée, et une accélération du rythme cardiaque en réponse au stress occasionné. Il 

semblerait également que les effets des éléments métalliques sur l’activité cardiaque soient 

variables, parfois inhibiteurs, parfois promoteurs. Ce phénomène serait étroitement lié au degré de 

valence et à la spéciation de l’élément métallique, au mode d’exposition, aux concentrations 

appliquées et à l’espèce étudiée (Wang et al., 1999). Dans le cas de notre étude, nous pouvons 

supposer que les doses de Cd utilisées lors de l’exposition des embryons de Medaka sont 

insuffisantes pour générer une bradycardie liée à une diminution du Ca2+ extracellulaire, mais 

suffisantes pour générer un stress (lié à la perturbation de l’ionorégulation ou au caractère proto-

oxydant du Cd) qui engendrerait une accélération métabolique en première réponse à ce stress, se 

traduisant par l’accélération de l’activité cardiaque (Cao et al., 2009). L’altération de la fonction 

cardiaque n’a pas été le seul effet mis en évidence sur le système cardiovasculaire à la suite de 

l’exposition des embryons de Medaka au Cu et au Cd. En effet, les deux composés ont 

significativement induit l’apparition d’anomalies de la morphologie cardiaque chez les individus 

exposés à 5,52 µg/g de Cu et 1,74 µg/g de Cd. Ces malformations concernent principalement un 

positionnement anormal du cœur dans la cavité péricardique et une plicature incomplète ou 

aberrante du cœur. Plusieurs études se sont efforcées de démontrer combien la fonction cardiaque 

et les conditions hémodynamiques en général conditionnent et influencent fortement la 

morphogénèse cardiaque et la formation de l’endothélium vasculaire (Sidi & Rosa, 2004 ; Glickman & 

Yelon, 2002 ; Topper & Gimbrone, 1999). De plus, les altérations morphologiques du cœur décrites 

par Hove et al. (2003) après une perturbation physique du flux sanguin sont très similaires à celles 

observées au cours de notre étude (le positionnement et la plicature du cœur). Ces observations 

semblent suggérer qu’une altération de la fonction cardiaque et des conditions hémodynamiques 

pourraient être impliquées dans les malformations cardiovasculaires résultant d’une exposition aux 

métaux. Incardona et al. (2004) ont également montré que le dysfonctionnement cardiaque pouvait 

être à l’origine de l’apparition de diverses anomalies phénotypiques dont des malformations 

squelettiques.  

Enfin, l’exposition des embryons de Medaka à du sédiment dopé en Cu à 5,52 µg/g a induit 

une augmentation significative du taux d’individus atteints de malabsorption des réserves vitellines 

en comparaison des individus témoins. Lugowska et Witeska (2004) ont également observé des 

résorptions anormalement faibles du sac vitellin chez des embryons de carpe commune exposées à 
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0,2 mg/L de Cu. De même une augmentation de la surface du sac vitellin a été mise en évidence chez 

des larves de D. rerio exposées à 190-464 µg/L de Cu (Johnson et al., 2007). Ces auteurs ont noté une 

réduction parallèle de la longueur des individus touchés par ce type de malformation et concluent 

donc à une réduction de l’utilisation des réserves vitellines liée à un ralentissement du 

développement embryonnaire. Cependant, aucune diminution de longueur totale des larves de 

Medaka ni de la durée de développement n’a pu être mise en évidence au cours de notre étude, à la 

suite de l’exposition aux sédiments contaminés en Cu.  

Au vu des différentes observations et remarques mentionnées plus haut, il semble que les 

malformations observées lors des expositions des embryons de Medaka au Cu et au Cd soient le 

résultat et la traduction de dysfonctionnements plus profonds non mis en évidence ici. Il est 

également clair que, même si nous n’avons observé aucun impact significatif sur la mortalité des 

individus exposés, ces anomalies de développement et les dysfonctionnements sous-jacents auraient 

très probablement des conséquences bien plus dramatiques sur le comportement, les performances 

biologiques et la survie des individus, à plus ou moins long terme, dans leur milieu naturel où la 

prédation et la compétition pour les ressources sont fortes (Johnson et al., 2007 ; Lugowska, 2007 ; 

Incardona et al., 2004 ; Lugowska & Witeska, 2004).  

3.4.4. Pouvoir génotoxique du Cu et du Cd 

Un autre aspect de la toxicité du Cu et du Cd a été étudié lors de nos expériences. Il s’agit de 

leur pouvoir génotoxique, qui a été évalué à l’aide du test comète. Ce test permet d’évaluer les 

cassures des brins d’ADN qui peuvent être engendrées par l’action directe d’un xénobiotique sur 

l’ADN ou la production d’ERO mais également indirectement par la formation de sites alcali-labiles ou 

l’induction des systèmes de réparation de l’ADN par excision (Mitchelmore & Chipman, 1998). Lors 

de la présente étude, le Cd et le Cu ont provoqué une augmentation des dommages à l’ADN dès la 

plus faible concentration testée, à l’exception de la concentration Cu-1X. L’application du test 

comète sur des cellules de poissons a déjà révélé l’induction significative de dommages à l’ADN suite 

à une exposition in vivo ou in vitro au Cd et au Cu (Morin et al., 2011 ; Kilemade et al., 2004 ; 

Gabbianelli et al., 2003). Il semblerait que la génotoxicité de ces deux éléments métalliques soit le 

résultat de la génération d’ERO par ces composés qui, si elle dépasse les capacités anti-oxydantes et 

de réparation de l’ADN de la cellule, peut conduire à la mort cellulaire et/ou à l’entrée en apoptose 

des cellules (Bopp et al., 2008 ; Manzl et al., 2004 ; Risso-de Faverney et al., 2001). L’augmentation 

significative et simultanée du pourcentage d’ADN dans la queue et du taux de cellules hedgehog 

observé semble rejoindre cette explication. Nous pouvons d’ailleurs supposer que le profil de 

réponse en « U » des dommages à l’ADN observé pour le Cu au cours de notre étude soit le résultat 

de la mise en place de mécanismes de défense. En effet, une fois induits par une dose en Cu 

suffisante, les systèmes de réparations limiteraient la formation de cassures à l’ADN comme observé 

à la concentration Cu-1X. Puis, leur capacité de réparation pourrait être dépassée à la plus forte dose 

testée causant ainsi une nouvelle augmentation significative du taux de dommages à l’ADN. 

Initialement, les cellules hedgehog, caractérisées lors de la visualisation du test Comète par une tête 

très petite suivie d’une queue longue et diffuse, étaient considérées comme des cellules nécrotiques 

ou apoptotiques (Fairbairn et al., 1996 ; Olive & Banath, 1995). Cependant, il semblerait que l’origine 

exacte de ce type de comète reste mal connue. En effet, certains travaux ont montré que les cellules 

apoptotiques ne donnaient pas systématiquement lieu à des cellules hedgehog après la mise en 

œuvre du test comète (Meintieres et al., 2003 ; Choucroun et al., 2001). Il a également été démontré 



 

150 Chapitre 3. ANALYSE DES EFFETS TOXIQUES DU CUIVRE ET DU CADMIUM 

que ces cellules hedgehog pouvaient être observées à la suite de phénomènes d’apoptose et de 

nécrose, mais également après des expositions à de fortes doses de radiations ou d’agents 

mutagènes (Kumaravel et al., 2009 ; Burlinson et al., 2007). Il convient donc de rester extrêmement 

prudent lors de l’exploitation mécanistique des résultats obtenus en suivant l’apparition de cellules 

hedgehog. Nous conclurons sur ce sujet en expliquant que l’origine de ce type de cellules est le 

résultat de l’électrophorèse de cellules dont le bagage ADN est extrêmement endommagé et dont la 

survie est par conséquent fortement compromise (Choucroun et al., 2001). Au cours de notre étude, 

la mesure du pourcentage de cellules hedgehog a permis de prendre en compte des cellules dont 

l’endommagement excessif de l’ADN dépassait les capacités de mesure du système d’analyse 

d’images et s’est avéré, par conséquent, complémentaire au test comète. 

3.4.5. Proposition de LOEC dans le sédiment pour le Cu et le Cd 

L’ensemble des effets induits par le Cd et le Cu au cours du travail présenté ici sont très 

comparables, ce qui semble indiquer que le mode d’action des deux composés serait analogue, 

probablement basé, sur la génération d’un stress oxydant et/ou l’altération des mécanismes 

d’ionorégulation. Des études antérieures ont déjà mis en évidence la similitude des effets 

tératogènes induits par des concentrations équivalentes de Cu et de Cd (Lugowska, 2007 ; Lugowska 

& Witeska, 2004). Les résultats de notre étude permettent de déterminer des LOEC (Lowest observed 

effects concentration) concernant les deux métaux testés pour le compartiment sédimentaire en 

fonction des différents marqueurs utilisés au cours du bioessai. Les valeurs de LOEC sont présentées 

dans le Tableau 3.12. Les valeurs de LOEC ont été déterminées à partir des concentrations moyennes 

mesurées dans les sédiments à T0, une fois le background en Cu et Cd soustrait afin que les valeurs 

mentionnées tiennent uniquement compte de la fraction ayant induit des effets toxiques notables 

(i.e. la dose ajoutée lors du dopage des sédiments).  

Tableau 3.12. LOEC établies en fonction des différents marqueurs de toxicité suivis 
lors de l’exposition des embryons de Medaka à des sédiments dopés en Cu au Cd 

Marqueurs suivis 
LOEC (µg/g)* 

Cd Cu 

Viabilité larvaire/embryonnaire > 19,62 > 15,94 
Taux d’éclosion > 19,62 > 15,94 
Durée du développement > 19,62 > 15,94 
Rythme Cardiaque 6,50 > 15,94 

Données biométriques > 19,62 > 15,94 

Malformations 1,74 1,31 
Dommages à l’ADN (Test Comète) 1,74 1,31 

Les LOEC indiquées mentionnent les concentrations relatives en Cu et Cd, une fois le 
background soustrait, comme discuté précédemment. 

Selon les recommandations faites par la législation, les LOEC retenues à la suite de cette étude 

pour le Cu et le Cd seront celles obtenues par le biais des marqueurs qui se sont avérés les plus 

sensibles à la contamination. 

Deux paramètres ont montré des réponses significatives dès les plus faibles doses de Cu et Cd 

utilisées : le pourcentage d’individus malformés et le pourcentage d’ADN dans la queue. Il en résulte 

des LOEC de 1,74 µg/g p.s. et de 1,31 µg/g p.s. pour le Cd et le Cu respectivement. Ces valeurs 

pourraient être confirmées et précisées en testant des doses plus faibles dans une autre série 

d’esposition. À quelques exceptions près, les LOEC obtenues dans la présente étude sont bien plus 

basses que celles rapportées dans la littérature qui varient de 0,5 μg/g à 820 μg/g pour le Cd 
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(Tableau 3.13) et de 17,2 μg/g à plus de 2 000 μg/g pour le Cu (Tableau 3.14) selon les espèces et les 

conditions d’exposition. 

Tableau 3.13. LOEC rapportées dans la littérature après exposition de différents organismes aquatiques à des sédiments dopés 
en Cd 

Organisme modèle Paramètre Durée test (j) 
LOEC 

(µg/g p.s.) 
Références 

« Weight-of-evidence approach » - - 3,5 
c
 (Outridge et al., 1994) 

« Consensus-based TEC
b
 » - - 0,99 

c
 (MacDonald et al., 2000) 

Amphipodes     
Melita plumulosa (adult) Mortalité 10 >260 (King et al., 2006) 
Melita plumulosa (juvenile) Mortalité 10 820 (King et al., 2006) 
Melita plumulosa Bioaccumulation 42 50 (Gale et al., 2006) 
Chaetocorophium cf. lucasi Mortalité 10 748 (Dewitt et al., 1999) 
Hyalella azteca Mortalité 4 128 a

 (Nebeker et al., 1986) 
Gastropodes     

Helisoma sp Mortalité 10 340 
a
 (Ditoro et al., 1992) 

Larves d’insectes     
Chironomus riparius Émergence 28 0,5 (Marinkovic et al., 2011) 

Poissons     
Micropterus salmonides Bioaccumulation 7 540 

a
 (Francis et al., 1984) 

(a) valeur NOEC ; (b) : TEC = Threshold effect concentration ; (c) : valeurs issues de l’analyse de bases de données expérimentales 
incluant les données de tests de toxicité utilisant différentes espèces, conditions d’exposition et concentrations. 

Tableau 3.14. LOEC rapportées dans la littérature après exposition de différents organismes aquatiques à des sédiments dopés 
en Cu 

Organisme modèle Paramètre Durée test (j) 
LOEC 

(µg/g p.s.) 
Références 

« Consensus-based TEC** » - - 31,6 (MacDonald et al., 2000) 
Amphipodes     

Hyalella azteca Mortalité 10 > 2 010 (Huggett et al., 1999) 
Hyalella azteca Mortalité 14 180 (Roman et al., 2007) 
Hyalella azteca Croissance 28 95,4 (Roman et al., 2007) 

Hyalella azteca - 28 41* (Ingersoll et al., 1996) 

Gammarus pulex 
Mortalité 

/croissance 
35 176 (Roman et al., 2007) 

Melita plumulosa (adult) Mortalité 10 550 (King et al., 2006) 
Melita plumulosa (juvenile) Mortalité 10 820 (King et al., 2006) 
Melita plumulosa Bioaccumulation 42 350 (Gale et al., 2006) 

Larves d’insectes     
Chironomus tentans Mortalité 10 > 2 010 (Huggett et al., 1999) 
Chironomus riparius Mortalité 14 180 (Roman et al., 2007) 
Chironomus riparius Croissance 28 188 (Roman et al., 2007) 
Chironomus riparius Émergence 28 89,2 (Roman et al., 2007) 
Chironomus riparius Émergence 28 17,2 (Marinkovic et al., 2011) 

Crustacés     
Ceriodaphnia dubia Mortalité 10 1 469 (Huggett et al., 1999) 

Oligochètes     
Lumbriculus variegatus Mortalité 28 140 (Roman et al., 2007) 
Lumbriculus variegatus Biomasse 28 103 (Roman et al., 2007) 
Lumbriculus variegatus Reproduction 28 103 (Roman et al., 2007) 
Tubifex tubifex Mortalité 28 158 (Roman et al., 2007) 
Tubifex tubifex Croissance 28 102 (Roman et al., 2007) 
Tubifex tubifex Reproduction 28 102 (Roman et al., 2007) 
Tubifex tubifex Reproduction 28 92-166 (Pasteris et al., 2003) 

* valeur NOEC : **TEC = Threshold effect concentration 
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Les LOEC établies dans la littérature sont souvent basées sur des réponses obtenues grâce à 

des marqueurs d’effets létaux observés chez des invertébrés. Généralement, l’évaluation des LOEC 

est privilégiée lors d’étude de toxicité subaiguë et servent ensuite à la détermination NQE (norme de 

qualité environnementale) pour le compartiment étudié. Dans cette optique là et au vu des résultats 

recueillis au cours de la présente étude, nous pouvons supposer que les tests de toxicité utilisant les 

SPD poisson et les différents marqueurs associés sont tout-à-fait adaptés et pertinents, notamment 

en terme de sensibilité, à l’évaluation de la toxicité de métaux lourds présents dans les sédiments 

comme le Cu et Cd. En effet, de nombreux poissons même pélagiques une fois adultes, passent une 

partie de leur vie et/ou de leur développement en contact avec le sédiment. Or les valeurs de LOEC 

déterminées au cours de ce travail sont relativement faibles et sont dépassées par de nombreux 

sédiments tout au long du continuum Lot-Garonne-Gironde (Tableau 1.2, paragraphe 3.1.1 du 

Chapitre 1) ce qui pourrait représenter un risque non-négligeable pour les espèces vivant (même 

temporairement) à leur contact. 

Par ailleurs, la valeur de LOEC évaluée au cours de la présente étude pour le Cd est inférieure à 

la PNECsédiment établie à 2,3 µg/g p.s. pour les sédiments d’eau douce (UE, 2005b). Ceci pourrait 

conduire à une réévaluation vers une valeurs plus basse de la norme de qualité concernant le Cd 

pour le compartiment sédimentaire, qui est obtenue en ajoutant la concentration de background en 

Cd du milieu à la valeur PNECsédiment (UE, 2005b). 

En conclusion, lors de la présente étude, nous avons pu démontrer avec succès l’applicabilité 

du test MELA à l’évaluation de la toxicité de matrices sédimentaires contaminées par d’autres 

substances que les polluants hydrophobes. Ceci a été réalisable notamment grâce à des marqueurs 

de toxicité qui se sont avérés particulièrement sensibles en présence d’éléments traces métalliques, 

tels que le Cu et le Cd, à des niveaux de contamination faibles à modérés. Le test MELA semble donc 

prometteur pour l’évaluation de la toxicité d’une substance avant sa mise sur le marché (REACh) ou 

dans le cadre du suivi de la pollution du milieu aquatique (DCE).  

Les résultats de ces séries d’exposition ont donné lieu à la rédaction d’un article publié dans le 

journal Ecotoxicology and Environmental Safety et présenté en Annexe 3. 

De plus, un aspect plus mécanistique peut être abordé, comme nous allons le voir dans la 

partie suivante, pour tenter de mieux comprendre les modes d’actions des substances testées en 

complétant le bioessai par des analyses biomoléculaires.  

4. ANALYSE CROISEE DES EFFETS EMBRYOTOXIQUES ET DES REPONSES 

BIOMOLECULAIRES APRES EXPOSITION AU CADMIUM 

L’enjeu de cette étude est d’affiner l’analyse de la toxicité des sédiments testés grâce à la mise 

en œuvre d’un certain nombre de marqueurs moléculaires dans le but d’étudier plus précisément les 

mécanismes complexes mis en jeu chez les organismes en présence d’une contamination en Cd. Ce 

composé a été choisi comme substance modèle en raison de son large spectre de toxicité dès des 

concentrations relativement faibles et de sa présence persistante en quantité non-négligeable dans 

les sédiments du continuum Lot-Garonne-Gironde. 
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Dans cette optique, le test MELA a été complété par l’analyse de différents marqueurs 

moléculaires dont le dosage des métallothionéines (MT), la mesure de la bioaccumulation et 

l’analyse de l’expression de plusieurs gènes cibles. Ces analyses ont été entreprises sur stade 

embryonnaire (au jour 7 pf), en fin d’organogénèse (moment où les principaux organes sont bien 

développés et fonctionnels, du moins partiellement) et sur stade larvaire, juste à l’éclosion (aux 

alentours du jour 9 pf), avant que toute décontamination ait lieu par l’excrétion des déchets 

organiques lors de l’ouverture du tube digestif. Le nombre de temps de prélèvement a été limité à 

deux en raison de la grande quantité d’embryons nécessaire aux différentes analyses (voir le 

paragraphe 4.2.1 du présent chapitre pour plus de détails) 

Afin de pouvoir relier ces informations aux éventuels effets phénotypiques observés, les 

mêmes paramètres (viabilité, taux d’éclosion, durée de développement, biométrie, malformations et 

rythme cardiaque) que lors des expositions précédentes ont également été suivis. Pour cette 

expérience, deux concentrations ont été choisies parmi celles utilisées lors des expositions 

précédentes ayant engendré des effets significatifs : l’une relativement faible (0,3X = 2 µg/g p.s.) afin 

de mettre en évidence les réponses biologiques les plus sensibles et précoces lors de l’exposition au 

Cd, et l’autre plus élevée (3X = 20 µg/g p.s.), mimant une contamination déjà modérée de 

l’environnement. Le sédiment de Marcenac a servi de matrice de référence. 

4.1. Choix des gènes étudiés 

Au vu des effets connus du Cd (Cf 1ère partie de ce chapitre) et mis en évidence chez les SPD du 

Medaka japonais au cours de la première série d’expériences, 12 gènes cibles ont été choisis de 

manière à balayer un spectre de toxicité potentiel le plus large possible (en fonction également des 

séquences codantes disponibles sur les bases de données) : 

 La chaine respiratoire mitochondriale : cytochrome c oxydase sous-unité I du complexe IV 

(coxI) et NADH-déshydrogénase sous-unité 5 du complexe I (Nd5) également appelée 

NADH-ubiquinone réductase. 

 Les mécanismes de détoxication et de métabolisation : le gène codant pour les 

métallothionéines (mt), impliquées dans la séquestration des métaux et le gène codant 

pour la biotransformation des xénobiotiques par la voie du cytochrome P450-1A (cyp1A).  

 Les systèmes antioxydants : superoxyde dismutase cytosolique à cofacteur Cu et Zn 

(sodCu) et mitochondriale à cofacteur Mn (sodMn) 

 Les mécanismes d’arrêt du cycle cellulaire et d’apoptose : le gène suppresseur de tumeur 

p53 et le gène codant la protéine pro-apoptotique de la famille Bcl (bax).  

 Les processus du développement embryonnaire : le gène wnt1 impliqué dans la 

somitogénèse et la prolifération cellulaire de manière générale et le gène spécifiquement 

impliqué dans le développement du système nerveux emx2. 

 Les systèmes de réparation de l’ADN : le gène rad51 impliqué dans la réparation des 

lésions double-brin de l’ADN par recombinaison homologue (homologue de recA) et le 

gène ogg1 spécifique des réparations des lésions oxydatives des bases de l’ADN telle que 

la 8-oxodG (8-Oxo-2'-désoxyguanosine). 

Le gène β-actine a été utilisé comme gène de référence. 
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4.2. Protocole expérimental 

Les quantités de matériel biologique nécessaires à la mise en œuvre du suivi de la 

bioaccumulation, des MT et de l’expression génique nous ont amené à augmenter le nombre 

d’embryons exposés par réplicat par rapport aux expositions précédentes. Le développement 

embryonnaire est sensible aux conditions environnementales auxquelles sont soumis les embryons. Il 

a donc fallu veiller à adapter le matériel (boîtes d’exposition, quantités de sédiment et de milieu…) 

au nombre d’embryons nécessaires aux différentes analyses afin que ces derniers soient soumis aux 

mêmes conditions, durant leur développement, que lors des études antérieures.  

4.2.1. Conditions d’exposition 

Comme évoqué plus haut, les analyses moléculaires entreprises au cours de cette étude 

nécessitent un nombre non-négligeable d’individus par réplicat dont les quantités exactes sont 

rappelées dans le Tableau 3.15. 

Tableau 3.15. Quantités de matériel biologique nécessaires aux analyses 
moléculaires entreprises après exposition des embryons au Cd 

Analyse 
Nb. d'individus par 

prélèvement 
Nb. de prélèvement 

par réplicat 
Nb. d'individus 

total 

RT-PCR 8 3 24 
MT 15 2 30 
ACC 15 2 30 

  TOTAL 84 

Afin de pouvoir en outre suivre les autres marqueurs phénotypiques précédemment analysés, 

le nombre d’embryons par réplicat a été porté à 100. Par ailleurs, chaque condition d’exposition (0X : 

contrôle ; Cd-0,3X : 2 µg/g ; Cd-3X : 20 µg/g) a été traitée en six réplicats pour pouvoir effectuer les 

prélèvements aux deux stades de développement sélectionnés, sur trois réplicats expérimentaux à 

chaque fois. Les conditions d’exposition ont été adaptées au nombre plus important d’embryons 

exposés par réplicat comme détaillé dans le Tableau 3.16.  

Tableau 3.16. Conditions d'exposition appliquées lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires 
induits par le Cd chez les embryons de Medaka 

Au total, pas moins de 1 800 embryons ont été nécessaires pour cette exposition 

« biomoléculaire ». Cette quantité dépassant de loin les capacités de production de notre élevage, 

les embryons de Medaka (lignée CAB) utilisés lors de cette étude nous ont été fournis par le GIS-

AMAGEN (Gif-sur-Yvette, France). L’exposition n’a donc pas pu débuter juste après la fécondation 

mais seulement 24 h après en raison du temps de transport des embryons. Dès réception, les 

embryons sont triés afin d’éliminer les individus morts ou désynchronisés. Les embryons âgés de 24h 

pf sont ensuite exposés comme décrits dans le Chapitre 2 au paragraphe 6.1, sans renouvellement 

d’ERS (le niveau à seulement été complété au besoin). 

 

Nb. Conditions 
traitées 

Nb. Réplicats par 
condition 

Ø BP 
(mm) 

Nb. 
Emb. 

Stade 
Msed 

(g p.s.) 
Vh ERS  
(mL) 

Vi ERS  
(mL) 

Tincub 
(°C) 

Photop.  
(j/n) 

3 6 65 100 1 j pf 17 6,5 3,5 26 °C 12 h/12 h 

Ø BP : diamètre de la boite de Pétri d’exposition ; Nb. Emb. : nombre d’embryons exposés par réplicat ; Msed : masse de 
sédiment par réplicat en gramme de poids sec ; Vh ERS : volume d’ERS ajouté pour humidifier le sédiment de chaque réplicat ; Vi 
ERS : volume d’ERS ajouté dans un réplicat pour immerger les embryons ; Tincub : température d’incubation des embryons pour 
toute la durée du test ; Photop. : photopériode appliquée pour toute la durée du test en h de jour/h de nuit. 
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4.2.2. Paramètres suivis et prélèvements 

L’ensemble des paramètres suivis et des analyses effectuées au cours de ce test, ainsi que leur 

cinétique de mesure sont présentés dans le Tableau 3.17. 

Tableau 3.17. Paramètres étudiés lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
chez les embryons de Medaka 

Paramètre/Analyse 
Matrice 

concernée 
Cinétique de mesure Donnée dérivée 

Caractérisation chimique 
Sédiment 

ERS 

T0 (avant exposition) 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Suivi de la contamination 

MT* 
Embryons 

Larves 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Concentration en protéines MT 

Bioaccumulation* 
Embryons 

Larves 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Contamination des organismes 

RT-PCR** 
Embryons 

Larves 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Expression génique 

Viabilité Embryons Tous les jours Viabilité embryonnaire 

Rythme Cardiaque*** Embryons Jour 6 et 7 pf Activité Cardiaque 

Éclosions**** 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Taux d'éclosion 
Durée du développement 

Données biométriques***** Larves Jour d'éclosion 
Longueur totale 
Taille de la tête 

Rapport T/L 

Malformations***** Larves Jour d'éclosion Occurrence des malformations 

N.B. : Toutes les observations sont effectuées sur l’ensemble des individus (embryons et/ou larves) de chaque réplicat sauf 
indication contraire ci dessous.  
* Analyse effectuée sur 2 pools de 15 individus par réplicat (N=3) et par temps de prélèvement 
** Analyse effectuée sur 3 pools de 8 individus par réplicat (N=3) et par temps de prélèvement 
*** Mesure effectuée sur 5 embryons par réplicat (N=3) 
**** Observation effectuée sur l’ensemble des individus de 3 réplicats par condition 
***** Mesure effectuée sur 15 larves par réplicat (N=3) 

Les prélèvements de sédiments destinés aux dosages de Cd ont été réalisés à T0, T7 (3 

réplicats) et T9 (3 réplicats) comme indiqué au paragraphe 3.1.2 de ce chapitre. 

Les prélèvements d’ERS destinés au dosage du Cd ont été réalisés à T0, T7 et T9 puis 

conditionnés dans des cryotubes en polypropylène de 5 mL (3-4 mL d’ERS récupérés à la pipette dans 

chaque réplicat puis centrifugés à environ 3 500 xg pendant 15 minutes à 15 °C, le surnageant est 

récupéré pour analyse) et acidifiés immédiatement par l’ajout de 10 % (v/v) d’acide nitrique 65 % 

puis stockés à -20 °C jusqu’à analyse. 

Les pools d’embryons et de larves de Medaka destinés aux dosages des MT et au suivi de la 

bioaccumulation sont déposés dans un Eppendorf 1,5 mL. Une fois l’ERS ou l’eau de mélange 

éliminée par aspiration à la micropipette et le matériel biologique pesé, chaque échantillon est 

congelé rapidement par immersion dans de l’azote liquide. Les échantillons de MT seront conservés 

dans ce milieu pour éviter une dégradation des protéines. Les échantillons réservés aux dosages 

chimiques sont stockés à -80 °C jusqu’à analyse. 

Les pools d’embryons et de larves prélevés pour la RT-PCR sont immergés dans du RNA Later® 

(stoppe la dégradation des tissus et protège l’ARN cellulaire) après que l’ERS ou l’eau de mélange ait 

été retirée comme décrit ci-dessus. Les échantillons sont congelés rapidement par immersion dans 

de l’azote liquide puis conservés à -80 °C en attendant l’extraction de l’ARN. Les prélèvements à T9 

ont été préparés dans la mesure du possible le même jour pour toutes les conditions (jour 8 pf). 
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N.B. : l’arrêt de l’exposition a lieu au moment du pic d’éclosion, lorsque tous les prélèvements 

ont pu être faits, ce qui correspond également à la fin de l’expérience.  

Le suivi des paramètres phénotypiques a été effectué comme décrit précédemment, à 

quelques exceptions près.  

Seule la viabilité embryonnaire a pu être évaluée au cours de cette étude (sur les six réplicats 

de chaque condition). En effet, lorsque tous les prélèvements T9 ont été réalisés, les larves et les 

embryons éventuellement restants ne sont pas conservés et l’expérience prend alors fin. De la même 

manière, le taux d’éclosion et la durée du développement ne sont calculés que sur la période allant 

du début des premières éclosions à la fin des prélèvements à T9, pour les trois réplicats réservés aux 

prélèvements sur stade larvaire.  

Afin de ne pas interférer sur les résultats des différentes analyses, l’acquisition des données 

biométriques et l’observation des malformations a été entreprise sur 15 individus par réplicat (sur 

trois réplicats par condition) et en aucun cas sur des individus prélevés pour l’analyse de l’expression 

génique.  

Pour les mêmes raisons, la mesure du rythme cardiaque au jour 6 et 7 pf a été entreprise sur 

les 3 réplicats réservés aux prélèvements sur stade larvaire.  

4.3. Concentrations en métaux lourds dans le sédiment et l’ERS 

Le suivi de la contamination en Cd des sédiments dopés a été réalisé aux différents temps de 

prélèvements (i.e. T0, T7 et T9) et a conduit aux résultats présentés dans le Tableau 3.18. Comme 

pour la précédente série d’expositions au Cu et Cd, les concentrations dosées ont été corrigées en 

soustrayant la teneur basale naturelle en Cd du sédiment de référence (Marcenac) évaluée à 

0,17 µg/g p.s. dans le paragraphe 3.2 de ce chapitre.  

Tableau 3.18. Concentrations en Cd dans les sédiments utilisés lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires 
induits par le Cd chez les embryons de Medaka 

 Cdosée (µg/g p.s.)  Crelative (µg/g p.s.) Ccible 
(µg/g) 

Cthéorique 
(µg/g) 

Renrobage 

(%) 
 

T0 T7 T9 
 

T0 T7 T9 

Cd-0X 0,14 0,27 ± 0,09 a 0,23 ± 0,01 a  n.d. 0,09 ± 0,09 a 0,06 ± 0,01 a 0,00 0,00 - 
Cd-0,3X 1,67 1,71 ± 0,04 b 1,64 ± 0,15 b  1,50 1,54 ± 0,04 b 1,47 ± 0,15 b 2,00 2,00 75,00 
Cd-3X 16,27 14,88 ± 1,09 c 15,03 ± 0,62 c  16,10 14,71 ± 1,09 c 14,85 ± 0,62 c 20,00 19,95 80,38 
Valeur du background (µg/g p.s. ) Cd : 0,17 ± 0,04     

Cdosée : concentration dosée; Crelative : concentration après soustraction des valeurs du background ; Ccible : concentration sélectionnée pour le 
test embro-larvaire ; Cthéorique : concentration attendue après enrobage (après ajustement à la concentration des solutions de 
contamination et la quantité exacte de matrice dopée) ; Renrobage : rendement de l’enrobage ; n.d. : donnée non déterminée car la valeur du 
background est supérieure à la valeur dosée. Les données sont présentées, lorsqu’elles s’y prêtent, sous forme de moyenne par  condition ± 
écart-type (N = 3). Les résultats de l’analyse statistique des jeux de données sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : 
des lettres différentes indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). Les jeux 
de données T7 et T9 ont également été comparés entre eux. 

Les rendements d’enrobage obtenus dans la présente expérience sont sensiblement plus bas 

que ceux déterminés précédemment. En effet, l’efficacité de dopage est ici de 75 % et 80 % 

respectivement pour les concentrations Cd-0,3X et Cd-3X alors qu’elle était supérieure à 85 % lors de 

la première série de dopages. Les doses d’exposition résultant de cette contamination artificielle sont 

donc légèrement plus basses que les valeurs cibles et correspondent finalement à 1,50 µg/g p.s. et 

16,10 µg/g p.s. respectivement pour les conditions Cd-0,3X et Cd-3X. 
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Par ailleurs, les conditions d’exposition sont significativement différentes les unes des autres 

(p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey), pour un même temps de prélèvement. Inversement, les 

concentrations mesurées à T7 et T9 pour un même traitement ne sont pas significativement 

différentes entre elles. De plus, pour ces deux temps de prélèvement, les concentrations relatives en 

Cd représentent plus de 90 % de la dose initiale mesurée à T0. Ces observations indiquent que les 

teneurs en Cd dans le sédiment dopé restent stables sur toute la durée de l’expérience.  

En parallèle du dosage des sédiments aux différents temps de prélèvements, un suivi de la 

contamination de l’ERS a également été entrepris (Figure 3.16).  

Le niveau de contamination de l’ERS dans le traitement contrôle est resté stable (p >0,05 selon 

le test post-hoc de Tukey) tout au long de l’expérience, avec des valeurs comprises entre 0,031 µg/L à 

T0 (identique pour tous les traitements) et 0,223 µg/L à T9.  

Cependant, les concentrations en Cd de l’ERS varient significativement selon le temps de 

prélèvement et la concentration en Cd dans le sédiment. En effet, la teneur en Cd du milieu 

augmente progressivement de 0,031 µg/L (ERS vierge T0) à 8,14 µg/L au temps T7, pour finalement 

atteindre 25,76 µg/L en fin d’exposition pour le traitement Cd-0,3X. Seule cette dernière valeur est 

significativement différente du contrôle correspondant (Témoin T9, p <0,05 selon le test post-hoc de 

Tukey).  

De manière surprenante, la concentration en Cd dans l’ERS pour le traitement 3X est 

significativement plus forte à T7 qu’à T9, avec des valeurs de 137,62 µg/l et 96,40 µg/L 

respectivement et toutes deux sont statistiquement différentes des teneurs en Cd mesurées pour la 

condition contrôle à T7 et T9. 

4.4. Bioaccumulation du cadmium chez les embryons et larves 

La mesure de l’accumulation en Cd a été effectuée chez les embryons (T7) et les larves (T9) 

exposés aux trois traitements par dosage du Cd total sur deux pools de 15 individus pour chaque 

réplicat. Les résultats de ces analyses, présentés sur la Figure 3.17, montrent que la bioaccumulation 

en Cd chez les organismes exposés augmente de façon exponentielle avec la concentration en Cd du 

sédiment. La charge en Cd mesurée chez les embryons à T7 (0,27 ng Cd/mg de poids frais, p.f. et 

12,9 ng Cd/mg p.f. pour Cd-0,3X et Cd-3X respectivement) est significativement plus élevée (p <0,05 

selon le test post-hoc de Tukey) chez tous les groupes contaminés en comparaison du témoin 

(0,008 ng Cd/mg p.f.). Les teneurs mesurées chez les larves nouvellement écloses (T9 : 

0,02 ng Cd/mg p.f. et 0,94 ng Cd/mg p.f. pour Cd-0,3X et Cd-3X respectivement) sont 

significativement plus basse que pour les embryons. Seules les larves exposées à la plus forte 

concentration présentent des teneurs en Cd significativement plus élevées par rapport au groupe 

contrôle (0,004 ng Cd/mg p.f.).  

Les coefficients de corrélation de Pearson ont été calculés pour comparer les concentrations 

en Cd dans les organismes par rapport à celles mesurées dans l’ERS ou les sédiments. Les deux 

analyses donnent des coefficients de Pearson significatifs de 0,76 pour l’ERS et de 0,57 pour les 

sédiments. Ces résultats confirment bien une forte corrélation entre la bioaccumulation observée 

chez les organismes et la concentration en Cd des milieux aqueux et sédimentaires. Ceci semble 

indiquer que la phase aqueuse est une voie de contamination non-négligeable des individus exposés.  
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Figure 3.16. Évolution de la contamination en Cd de l'ERS lors de l’analyse croisée des effets 

phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd chez les embryons de Medaka 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique combinée des jeux de données à T7 et T9 sont indiqués par des lettres à droite des valeurs 
concernées : des lettres différentes indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 

selon le test post-hoc de Tukey). 

 
 
 
 

 
Figure 3.17. Évolution de la teneur en Cd chez les embryons (T7) et larves (T9) de Medaka lors de 

l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique combinée des jeux de données à T7 et T9 sont indiqués par des lettres à droite des valeurs 
concernées : des lettres différentes indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p  <0,05 

selon le test post-hoc de Tukey). 
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4.5. Toxicité et modification du profil d’expression génique 

4.5.1. Toxicité aigüe 

Comme mentionné plus haut, seul le suivi de la viabilité embryonnaire a pu être mis en œuvre 

au cours de cette exposition. Comme le montre la Figure 3.18, la survie des embryons n’a pas été 

affectée par la contamination des sédiments en Cd puisque comprise entre 94 % et 99 % sur 

l’ensemble des conditions. Ces résultats viennent confirmer l’absence de toxicité aiguë induite par le 

Cd aux doses appliquées, comme l’ont démontré les expositions précédentes. 

4.5.2. Tératogénicité & autres effets sublétaux 

4.5.2.1. Développement embryonnaire 

Les taux d’éclosion des embryons au sein des différents groupes sont élevés puisque compris 

entre 91 % et 95 % quelle que soit la teneur en Cd du sédiment (Figure 3.19.a). Même si ces calculs 

ne prennent en compte que les éclosions ayant eu lieu jusqu’au jour 9 pf seulement, le très faible 

nombre d’embryons non-éclos restantd, répartis de manière homogène entre les conditions, laisse 

penser que les valeurs mentionnées restent valides. 

En effet, les éclosions ont eu lieu en nombre, de façon relativement précoce, et très 

synchronisée puisque environ 30 % des embryons ont éclos au jour 8 pf et 63 % au jour 9 pf. Les 

durées de développement moyennes qui en découlent sont, par conséquent, très proches et 

comprises entre 8,63 j pf et 8,76 j pf selon les conditions (Figure 3.19.b). Une fois encore, le Cd n’a 

pas affecté les paramètres généraux du développement in ovo, conformément aux observations que 

nous avions faites au cours de la précédente série d’expériences. 

4.5.2.2. Activité cardiaque (23 ± 1 °C) 

Les mesures du rythme cardiaque des embryons acquises au cours de cette étude sont 

illustrées sur la Figure 3.20. 

Comme nous l’avions observé au cours de la première exposition au Cd, ce composé induit une 

tachycardie chez les embryons âgés de 6 j pf exposés à la plus forte concentration testée qui atteint 

environ 114 batt./min en moyenne alors que l’activité cardiaque des individus contrôle avoisine les 

101 batt./min. Inversement, le jour suivant, le rythme cardiaque des individus de cette même 

condition diminue significativement jusqu’aux alentours de 91 batt./min par rapport au groupe 

témoin (environ 105 batt./min). 

4.5.2.3. Données biométriques 

Aucune différence statistique n’est mise en évidence entre les groupes contaminés et le 

traitement témoin pour les trois mesures biométrique réalisées au cours de cette exposition.  

Cependant, la longueur totale des larves à l’éclosion issues du groupe Cd-0,3X 

(4,64 ± 0,05 mm) est significativement inférieure à celle mesurée au sein du traitement Cd-3X 

(4,81 ± 0,05 mm ; Figure 3.21.a). Cependant, cette différence est relativement faible puisqu’elle 

représente moins de 4 % d’augmentation entre les deux conditions. Ces effets sont semblables à 

ceux mis en évidence lors de l’évaluation de la toxicité des sédiments dopés au Cu.  

Globalement les larves écloses au cours de cette exposition sont plus petites que celles 

obtenues lors des expositions précédentes (ici de 4,7 mm à 4,8 mm versus 4,9 mm à 5,0 mm
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Figure 3.18. Viabilité embryonnaire lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et 

biomoléculaires induits par le Cd 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 6). 

 
 
 
 

 
Figure 3.19. Taux d'éclosion (a) et durée du développement embryonnaire (b) observés lors de 

l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Le taux d’éclosion et la 

durée du développement ont été évalués sur les trois réplicats par condition réservés aux prélèvements sur 
stade larvaire.  
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Figure 3.20. Rythme cardiaque des embryons au jour 6 et 7 pf au cours de l’analyse croisée des 

effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
L’activité cardiaque a été évaluée sur les trois réplicats par condition réservés aux prélèvements sur stade 

larvaire. Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 
l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 

différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 

 
 
 
 

 
Figure 3.21. Mesures biométriques acquises sur les larves nouvellement écloses au cours de 

l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
Les données biométriques acquises au cours du MELA incluent la longueur totale des larves (a), la taille de la 
tête (b) et le rapport T/L (c) et sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les 

résultats de l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes 
indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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précédemment). Ceci pourrait s’expliquer par les éclosions plus précoces survenues au cours de la 

présente expérience. 

La taille de la tête et le rapport T/L des différents traitements appliqués sont relativement 

homogènes puisque compris respectivement entre 1,01 et 1,05 mm et entre 21,8 % et 22,3 % (Figure 

3.21.b et c). 

4.5.2.4. Tératogénicité 

Une fois encore, l’exposition des embryons de Medaka à des sédiments contaminés en Cd 

induit une augmentation significative du pourcentage d’individus malformés qui se situe aux 

alentours de 50 % pour les deux concentrations testées alors que le groupe contrôle ne présente que 

13 ± 6,67 % de larves atteintes d’anomalies du développement (Figure 3.22). 

Comme nous avions pu l’observer au cours de la précédente exposition, le pourcentage 

d’individus présentant des malformations squelettiques (44 %) ou cardiovasculaires (37 %) est 

significativement induit par la concentration Cd-0,3X et Cd-3X respectivement (Tableau 3.19). 

Tableau 3.19. Pourcentages d'individus impactés par les différents types de malformations après exposition aux 
sédiments dopés au Cadmium dans le cadre de l’analyse croisée des réponses phénotypiques et biomoléculaires 

 
Œdèmes Squelette axial Cranio-faciale Œil Cardio-vasculaire Sac Vitellin 

Cd-0X 0% ± 0,00 7% ± 6,67 a 0% ± 0,00 0% ± 0,00 7% ± 6,67 a 2% ± 3,85 
Cd-0,3X 2% ± 3,85 44% ± 7,70 b 7% ± 6,67 2% ± 3,85 24% ± 10,18 a,b 4% ± 7,70 
Cd-3X 0% ± 0,00 20% ± 9,43 a 0% ± 0,00 0% ± 0,00 37% ± 14,14 b 0% ± 0,00 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de l’analyse statistique 
sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence significative 
entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 

Ces résultats semblent confirmer que le squelette axial et le système cardiovasculaire sont des 

organes particulièrement sensibles à la présence d’une contamination en éléments traces 

métalliques. 

4.5.3. Dosage des métallothionéines 

Le dosage des protéines MT chez les embryons et larves de Medaka a été effectué par la 

méthode de saturation au Hg froid sur la fraction cytosolique. Les résultats de cette analyse sont 

présentés sur la Figure 3.23. Les teneurs en MT observées chez les organismes témoins varient de 

8,52 ± 1,19 à 12,17 ± 5,16 nmol de sites de fixation du Hg/g p.f. (poids frais) aux temps T7 et T9 

respectivement. Aucune différence statistique n’est mise en évidence quelle que soit la 

concentration ou le temps de prélèvement, malgré une légère tendance à la diminution des teneurs 

en MT des groupes contaminés par rapport au groupe témoin. 

4.5.4. Altération du profil d’expression génique 

L’expression de plusieurs gènes impliqués dans différents mécanismes cellulaires a été 

analysée par la technique de la RT-PCR chez les embryons en fin d’organogénèse (T7) et les larves à 

l’éclosion (T9) après une exposition à des sédiments artificiellement contaminés en Cd.  

Les expressions différentielles des gènes étudiés ont été calculées en utilisant la β-actine 

comme gène de référence (le détail des expressions est présenté en Annexe 4). Les résultats sont 

présentés sous la forme de facteurs d’induction (FI) qui sont obtenus en divisant l’expression 

moyenne d’un gène donné dans un groupe contaminé par celle du groupe contrôle correspondant. 
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Figure 3.22. Pourcentage de larves malformées observées au cours de l’analyse croisée des effets 

phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). 

 
 
 
 

 
Figure 3.23. Évolution de la teneur en MT des embryons (T7) et larves (T9) de Medaka lors l’analyse 

croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
Les résultats sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3) et exprimés en nmol de 

sites de fixation du Hg par g de poids frais (p.f.) 
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Ces facteurs d’induction sont usuellement considérés comme indiquant une modulation 

significative de l’expression génique lorsqu’ils sont supérieurs à 2 (surexpression) et inférieurs à 0,5 

(répression). 

L’exploitation des résultats a été complétée par une analyse statistique par le test t pour 

échantillons indépendants. Les séries de données à T7 et T9 ont été traitées séparément et seules les 

comparaisons deux à deux entre groupes contaminés et traitement témoin correspondant ont été 

effectuées. L’ensemble des résultats de cette étude est présenté dans le Tableau 3.20.  

Tableau 3.20. Expression différentielle des gènes d’intérêt chez les embryons (T7) et les larves (T9) de Medaka au cours de 
l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 

  
Métabolisme 
mitochondrial 

 
Métabolisation 
/ Détoxification 

 
Défense stress 

oxydant 

 Arrêt cycle 
cellulaire/ 
apoptose  

 
Développement 

 
Réparation 

ADN 

  cox I nd5 
 

mt cyp1A 
 sod 

(Mn) 
sod 
(Cu) 

 
p53 bax 

 
wnt1 emx2 

 
rad51 ogg1 

Stade embryonnaire (T7) 

Cd-0,3X / /  / /  / /  / /  / /  / / 

Cd-3X / /  / /  / /  / 0,5*  / /  0,4* / 

Stade larvaire (T9) 

Cd-0,3X / 0,6*  / /  / /  / /  2,4 /  / / 
Cd-3X / /  / /  / /  2,3 2,4  2,5* /  2,1 3,5 

Les résultats sont mentionnés sous la forme de facteurs d’induction (>1) ou de répression (<1) par rapport au contrôle. Un 
astérisque (*) symbolise une différence significative par rapport au groupe témoin selon le test t pour échantillons indépendants  
(p <0,05). Le signe / signifie l’absence de variation notable de l’expression génique par rapport au contrôle (0,5< FI >2 et test t 
non-significatif). 

L’analyse de l’expression génique effectuée sur les embryons de Medaka a montré une 

répression significative des gènes bax et rad51 à la plus forte concentration en Cd uniquement. Ces 

gènes sont respectivement impliqués dans la régulation de l’entrée en apoptose des cellules et les 

mécanismes de réparation de l’ADN par recombinaison génétique. 

 A l’inverse, les expressions géniques modulées par la présence de Cd le sont principalement 

dans le sens d’une surexpression chez les stades larvaires de Medaka. L’unique exception est le gène 

du métabolisme énergétique mitochondrial nd5, dont l’expression est significativement inhibée à la 

concentration 0,3X (p <0,05 selon le test t) malgré un facteur d’induction supérieur à 0,5 en 

comparaison du traitement contrôle. Plusieurs autres gènes impliqués dans différents mécanismes 

cellulaires, incluant la régulation du cycle cellulaire (arrêt du cycle ou apoptose), le développement 

embryonnaire et les réparations des dommages à l’ADN, ont tendance à être surexprimés en 

présence de Cd (FI>2). Cependant, seule l’expression génique de wnt1 s’avère significativement 

amplifiée à la concentration Cd-3X selon le test t (p <0,05). Ce gène prend part aux évènements 

fondamentaux du développement embryonnaire puisqu’il intervient dans les mécanismes de 

régulation de la prolifération et de la différenciation cellulaire. 

4.6. Discussion 

Le but de cette série d’expositions était d’analyser conjointement les effets phénotypiques et 

moléculaires d’une exposition au Cd par sédiment contact chez les SPD du Medaka japonais. Pour 

atteindre cet objectif, plusieurs analyses supplémentaires incluant le dosage des MT et l’étude de 

l’expression de plusieurs gènes d’intérêt ont été entreprises, en parallèle des paramètres 

précédemment étudiés. 
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4.6.1. Suivi de la contamination en Cd dans le sédiment et la phase 
aqueuse 

Les concentrations en Cd à T0 sont de 1,50 µg/g p.s. et de 16,10 µg/g p.s. respectivement pour 

les conditions Cd-0,3X et Cd-3X. De plus, les différents dosages entrepris au temps intermédiaire (T7) 

et en fin d’exposition (T9) révèlent que la contamination du sédiment reste stable dans le temps 

puisque les valeurs moyennes obtenues représentent plus de 90 % de la teneur en Cd à T0.  

Afin de mieux caractériser les voies d’exposition impliquées dans le cas d’une contamination 

via une matrice sédimentaire, le suivi de la concentration en Cd dans l’ERS a été entrepris selon la 

même cinétique d’échantillonnage. Il résulte de ces analyses qu’une quantité non-négligeable de Cd 

se désorbe des particules pour se retrouver dans la phase aqueuse avec des concentrations d’environ 

26 µg/L pour le traitement Cd-0,3X (T9) et comprises entre 96 µg/L et 138 µg/L pour la condition  

Cd-3X. Ceci illustre très certainement le passage dans la phase aqueuse de la fraction la plus labile du 

Cd fixé aux particules de sédiment comme discuté dans la partie précédente, ou encore de la dilution 

d’eaux interstitielles fortement chargées en Cd. La mise en évidence de cette contamination de l’ERS 

en Cd indique donc une seconde voie potentielle de contamination des embryons de Medaka par la 

phase aqueuse.  

4.6.2. Toxicité aigue et impact sur le développement général 

Gonzalez-Doncel et al. (2003b) ont exposé des embryons de cette même espèce dès le stade 

morula tardif à des concentrations en Cd bien supérieures (jusqu’à 80 mg/L) à celles retrouvées au 

cours de notre étude dans la phase aqueuse. Ces auteurs ne notent pas de modification du succès 

d’éclosion ni de retard de développement. En accord avec ces résultats et conformément à ce que 

nous avions observé précédemment, les doses de Cd testées n’ont pas induit d’effet notable sur la 

survie embryonnaire, le taux d’éclosion, la durée du développement et la croissance (étudiée au 

travers des données biométriques) en comparaison du groupe témoin. Le Cd n’a pas non plus affecté 

la survie d’embryons de D. rerio exposés à des doses allant de 0,25 mg/L à 10 mg/L (26 °C, Hallare et 

al., 2005b). À inverse, la durée du développement des embryons de truite Oncorhynchus mykiss a été 

alternativement raccourcie ou allongée en fonction des concentrations en Cd comprises entre 

0,05 µg/L et 2,50 µg/L (Lizardo-Daudt & Kennedy, 2008). Au cours de cette étude, les auteurs notent 

également une réduction de la taille des larves exposées à la plus forte concentration. L’ensemble de 

ces observations met une fois de plus en évidence la différence de sensibilité existante entre les 

espèces. Les écarts de toxicité entre espèces peuvent également être amplifiés par les conditions 

d’exposition, adaptées aux besoins de l’organisme étudié, étant donné que les paramètres physico-

chimiques (dont le pH, la dureté de l’eau et la température) du milieu influencent grandement la 

biodisponibilité des éléments métalliques (Benaduce et al., 2008 ; Hallare et al., 2005b ; Burton, 

1991). 

4.6.3. Bioaccumulation en Cd chez les embryons et larves de 
Medaka 

Malgré l’absence d’effets aigus induits par le Cd chez les SPD du Medaka au cours de notre 

étude, la contamination effective des individus a été confirmée par la mesure de la teneur en Cd 

total chez les individus exposés. Ces analyses ont mis en évidence une bioaccumulation dose-

dépendante du Cd qui s’est avérée positivement corrélée à la concentration en Cd mesurée dans le 

sédiment et dans l’ERS (coefficient de Pearson significatifs de 0,57 et 0,76 respectivement). Plusieurs 
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études ont préalablement décrit la même augmentation significative de l’accumulation en Cd avec la 

concentration d’exposition chez les SPD d’autres espèces de poissons (Burnison et al., 2006 ; 

Meteyer et al., 1988). De manière intéressante, l’accumulation en Cd chez des larves de D. rerio 

exposées durant 3 h à différentes doses de Cd est très similaire à celle observée au cours de notre 

étude puisque également dose-dépendante et comprise entre 0,01 ng/mg p.f. et 11 ng/mg p.f. pour 

des concentrations allant de 0,2 µM (22 µg/L) jusqu’à 125 µM (14 mg/L) (Matz et al., 2007).  

De plus, au cours de notre étude, une réduction d’environ 93 % de l’accumulation en Cd est 

observée entre les embryons (T7) et les larves nouvellement écloses (T9). Cette diminution de la 

charge en Cd est très probablement le résultat de la perte du chorion au moment de l’éclosion, et 

donc du Cd associé à celui-ci. En effet, Michibata (1981) avait déjà démontré que chez des embryons 

de Medaka O. latipes exposés à 10 mg/L de Cd, plus de 94 % du Cd total mesuré était en réalité 

absorbé par le chorion. Quelques années plus tard, ces résultats sont confirmés par Meteyer et al. 

(1988) qui évaluent à plus de 92 % la proportion de Cd total associé au chorion lors de l’exposition de 

Cyprinodon variegatus à 442 µg/L de Cd pendant 12 h. Le phénomène peut être expliqué par la 

présence de mucopolysaccharides et d’acides glutamiques chargés négativement sur le chorion qui 

serviraient de ligands au Cd (Meteyer et al., 1988 ; Rombough, 1985). D’autre part, l’étude de 

Meteyer et al. (1988) met également en évidence une absorption en Cd variable au cours du temps, 

certainement liée à des modifications physiologiques de l’embryon lors du développement 

embryonnaire et probablement à un changement dans les propriétés du chorion. En effet, avant 

l’éclosion, le chorion présenterait une plus grande perméabilité et moins de sites d’absorption pour 

le Cd ce qui faciliterait le passage du composé vers le fluide périvitellin (Lacoue-Labarthe et al., 2008 ; 

Gonzalez-Doncel et al., 2003b ; Meteyer et al., 1988). 

4.6.4. Tératogénicité et altération du rythme cardiaque  

Les quantités de Cd néanmoins assimilées par les embryons de Medaka ont été suffisantes 

pour induire plusieurs réponses phénotypiques, majoritairement très similaires à nos précédentes 

observations. En effet, le potentiel tératogène du Cd s’est une nouvelle fois manifesté en 

augmentant fortement le pourcentage de larves malformées à l’éclosion aux alentours de 50 % pour 

les deux concentrations testées. Les malformations cardiaques (principalement des positionnements 

et plicatures anormales du cœur) et squelettiques (majoritairement des cyphoses et lordoses ainsi 

que des larves au corps arqué en forme de C) ont été significativement induites chez les individus 

exposés au Cd durant tout leur développement embryonnaire. Ces résultats viennent confirmer la 

sensibilité particulière du système cardiovasculaire et du squelette axial face à une contamination en 

métaux et le lien possible entre les deux types de symptômes. Comme observé au cours de la 

première série d’expositions au Cd, la plus forte concentration a induit une tachycardie chez les 

embryons de 6 j pf pouvant être à nouveau interprétée comme une première réponse du 

métabolisme vis-à-vis du stress occasionné par la contamination en Cd. Inversement, au jour 7 pf, 

une réduction du rythme cardiaque a été notée chez les embryons du même traitement. La 

manifestation d’une bradycardie à la suite d’une exposition au Cd a déjà été rapportée dans la 

littérature (Cao et al., 2009). Les auteurs expliquent cet effet par une perturbation par le Cd de 

l’absorption du Ca2+ au niveau de la membrane cellulaire. Le fait que cet effet du Cd n’ait pas été 

observé au cours de la première exposition pourrait être lié au fait que les embryons utilisés au cours 

des deux expériences provenaient d’élevages différents. Dans la première expérience, les embryons 

étaient issus de notre élevage et exposés quelques heures après la fécondation, alors qu’au cours de 
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la présente étude, les embryons ont été fournis par le GIS-AMAGEN et ont donc été exposés un jour 

après la fertilisation des œufs. Ces décalages de la fenêtre d’exposition et le changement de 

géniteurs pourraient expliquer les différences de sensibilité des deux souches d’embryons.  

D’après les résultats que nous venons de décrire, nous pouvons abaisser la LOEC 

précédemment établie pour le Cd à 1,50 µg/g p.s. Cette LOEC est sensiblement plus basse que celles 

rapportées dans la littérature (voir Tableau 3.13) pour des espèces benthiques. La valeur LOEC 

établit dans la présente étude pourrait servir à réévaluer la PNECsédiment et la NQE correspondante 

pour le Cd dans le compartiment sédimentaire. L’exposition des embryons de Medaka à des 

sédiments contaminés au Cd s’est traduite par une imprégnation significative des organismes qui a 

engendré des répercutions phénotypiques notables. L’analyse des marqueurs moléculaires suivis au 

cours de ce travail devrait permettre d’étudier l’implication particulière de certains mécanismes 

cellulaires. 

4.6.5. Réponse des métallothionéines (MT)  

Les MT font partie d’une classe de protéines intracellulaires de faible poids moléculaire (6-

7 kDa) et riches en cystéines, ce qui leur confère un fort potentiel de séquestration des ions 

métalliques. Les MT sont considérées comme jouant un rôle important dans plusieurs mécanismes 

clés de l’homéostasie des métaux essentiels et/ou toxiques (Coyle et al., 2002). Bien qu’il ait été 

montré que le Cd pouvait induire une augmentation de la concentration en MT chez les embryons de 

poissons (Riggio et al., 2003), aucune évolution de la teneur protéique en MT n’a été mise en 

évidence au cours de notre étude. Conformément à ces observations, l’expression du gène mt n’a 

pas été modifiée significativement par l’exposition au Cd. Gonzalez et al. (2006) soulignent 

également que la réponse des MT (tant au niveau de l’expression génique que de la synthèse des 

protéines) peut être relativement tardive (jusqu’à 21 j de contamination) et variable selon l’organe 

considéré. Outre le fait que le temps d’exposition au Cd de la présente étude ait pu être insuffisant 

pour induire la synthèse de MT, il est également possible que le dosage des MT, effectué sur des 

pools de 15 organismes entiers, ait entrainé une « dilution » de la réponse certainement plus 

marquée au niveau d’organes internes spécifiques (foie, branchies…). D’autre part, le suivi de la 

concentration en MT sur les premier stades de développement d’embryons de D. rerio exposés à du 

Cd a montré que si ce métal induisait une augmentation du contenu en MT chez les embryons au 

stade blastula, il n’induisait plus aucune modification sur la teneur protéique au stade mi-gastrula 

(Riggio et al., 2003). Ces résultats suggèrent que la régulation de la synthèse des MT est différente et 

variable selon la durée d’exposition, les organes et tissus étudiés, les organismes ainsi que leur stade 

de développement.  

4.6.6. Réponses des mécanismes pro-apoptotiques et de 
réparations de l’ADN chez les embryons 

L’analyse des profils d’expression génique sur les embryons de Medaka exposés au Cd a 

montré, dans un premier temps, une répression significative du gène pro-apoptotique bax et du gène 

rad51 impliqué dans les mécanismes de réparation de l’ADN par recombinaison homologue. 

Plusieurs études ont démontré l’induction de l’apoptose chez des cellules exposées in vitro à du Cd 

par le biais de l’activation de p53 et bax (Risso-de Faverney et al., 2004 ; Lag et al., 2002). Cependant, 

une induction ou une répression du gène bax a également été observée chez le D. rerio en fonction 

de la concentration en Cd, de l’organe étudié et/ou du temps de prélèvement (Gonzalez et al., 2006). 
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De plus, une répression concomitante des gènes bax et rad51 a déjà été rapportée lors d’une 

exposition de larves de Xenopus laevis à 30 µg/L de Cd alors que ces mêmes gènes étaient 

surexprimés à une concentration plus basse (Mouchet et al., 2006). Selon ces auteurs, les cellules 

présentant des dommages à l’ADN sont supposées arrêter leur cycle cellulaire en stade G2/M et G1/S 

afin de réparer les lésions de l’ADN et dans le cas contraire, entrer en apoptose. Ainsi, la répression 

des gènes pro-apoptotiques observée chez X. laevis pourrait être liée à l’inhibition des mécanismes 

de réparation de l’ADN (Mouchet et al., 2006). L’effet inhibiteur du Cd sur les mécanismes de 

réparation de l’ADN de type NER (nucleotide excision repair), BER (base excision repair) et MMR 

(mismatch repair) a été largement rapporté dans la littérature. Il serait le résultat de l’inactivation 

des protéines initiatrices du mécanisme de réparation BER et de la perturbation des interactions 

protéines-ADN dans le cas des mécanismes BER et MMR (voir Giaginis et al., 2006 pour revue). 

Cependant, l’étude de Mouchet et al. (2006) et la nôtre sont, à notre connaissance, les seules à 

mettre en évidence une inhibition des gènes intervenant dans la réparation des cassures double-

brins de l’ADN par le Cd. L’inhibition par le Cd des mécanismes de réparation de l’ADN fait encourir le 

risque de la fixation des dommages à l’ADN sous la forme de mutations et du développement de 

tumeurs cancéreuses (Joseph, 2009 ; Waisberg et al., 2003). 

4.6.7. Impact sur le métabolisme mitochondrial larvaire 

La même analyse de l’expression génique effectuée chez les larves nouvellement écloses a mis 

en évidence un profil de réponse très différent de ce qui a été observé sur stade embryonnaire. En 

effet, une répression du gène nd5 (NADH déshydrogénase sous-unité 5 ou NADH-ubiquinone 

réductase sous-unité 5) impliqué dans le métabolisme énergétique mitochondrial (réduction de 

l’ubiquinone par le NADH) a été observée chez les individus exposés à la concentration Cd-0,3X. 

Cette observation suggère une atteinte du complexe I de la chaîne de transport d’électrons de la 

mitochondrie. L’inhibition de l’activité de la chaine de transfert d’électrons est considérée comme un 

effet toxique majeur du Cd sur la mitochondrie et la cause de la production d’ERO par cet élément 

métallique (Bertin & Averbeck, 2006). Cependant, le suivi de l’activité des différents complexes de la 

chaîne respiratoire mitochondriale in vitro chez le cochon d’Inde a montré que les complexes II et III 

étaient plus sensibles à l’effet inhibiteur du Cd que les complexes I et IV (Wang et al., 2004). A 

l’inverse, chez l’huître de Virginie, le complexe II reste le plus fortement inhibé par le Cd mais il est 

suivi cette fois par les complexes I, IV et enfin III (Ivanina et al., 2008). Ces derniers résultats semblent 

en adéquation avec les observations effectuées au cours de la présente étude puisque le gène nd5 

(complexe I) est assez légèrement réprimé (FI = 0,6) alors que l’expression du gène coxI (cytochrome 

c oxydase sous-unité I du complexe IV de la chaîne respiratoire mitochondriale) n’est pas modulée 

significativement par le Cd. Selon l’étude de Wang et al. (2004), le complexe III serait le principal site 

de formation d’ERO induites par le Cd, mais le complexe I est également un site potentiel de 

génération d’un stress oxydant. La répression du gène nd5 observée au cours des présents travaux 

pourrait donc traduire la présence d’un stress oxydant chez les larves issues du traitement Cd-0,3X. Il 

est maintenant largement reconnu que la production d’ERO par les métaux a de nombreuses 

conséquences cellulaires incluant l’altération de l’ADN (cassures ADN, adduits, oxydation des bases, 

mutations…), l’induction de la péroxydation lipidique, la perturbation de l’homéostasie de certains 

oligo-éléments essentiels dont le Ca2+, la modification des fonctions membranaires et enfin, 

l’activation des mécanismes d’entrée en apoptose des cellules (Bertin & Averbeck, 2006 ; Valko et al., 

2005).  
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4.6.8. Activation de la voie Wnt-1 

La plus forte concentration en Cd a engendré, chez les larves de Medaka, une surexpression du 

gène wnt1. La voie de signalisation Wnt est très fortement impliquée lors de l’embryogénèse et la 

morphogénèse par son rôle dans les processus de différenciation et de prolifération cellulaire ainsi 

que lors de l’adressage des cellules (L'Allemain, 2006). L’induction de la voie Wnt-1 active des voies 

de survie cellulaire en inhibant l’activation de p53 et en forçant la surexpression du gène anti-

apoptotique bcl-2 et bcl-xL ce qui a pour effet d’empêcher l’entrée en apoptose des cellules via bax 

(Zeilstra et al., 2011 ; Venkatesan et al., 2010). A l’inverse l’inhibition de la voie de signalétique Wnt-1 

induit la mort cellulaire par apoptose (You et al., 2004). Comme résultat de ces propriétés, le gène 

wnt1 est fréquemment surexprimé chez de nombreuses cellules cancéreuses qui deviennent alors 

résistantes à l’apoptose (L'Allemain, 2006). Une étude récente rapporte les effets d’une exposition 

chronique au Cd sur l’expression des gènes de la famille Wnt dans les reins de souris (Chakraborty et 

al., 2010). Les auteurs observent une induction de la grande majorité des gènes Wnt par le Cd (y 

compris wnt1) ainsi que de leur récepteur Frizzled (fz). Par ailleurs, ils mettent également en 

évidence une activation des gènes cibles de la voie Wnt canonique (β-caténine dépendante), c-Myc, 

cyclin D1 et Abcb1b. Ces gènes, impliqués notamment dans la prolifération cellulaire et les voies de 

survie cellulaire (anti-apoptotique), sont également des proto-oncogènes en cas de surexpression 

aberrante. Ainsi, en activant la voie de signalétique Wnt/β-caténine, le Cd peut induire une 

prolifération cellulaire et l’activation erratique de voies de survie cellulaire promouvant ainsi la 

carcinogénèse (Waisberg et al., 2003). De plus, la perturbation de la régulation de la β-caténine, 

étroitement liée à celle de l’E-cadhérine, au cours du développement peut conduire à des effets 

tératogènes chez l’embryon (Thevenod, 2009). Certains auteurs suggèrent qu’une partie des 

malformations du squelette axial induites chez les embryons de D. rerio exposés à environ 1 mg/L de 

Cd pourrait être le résultat d’une perturbation de la voie de signalisation Wnt lors de la 

somitogénèse (Chow & Cheng, 2003). Simultanément, l’expression des gènes pro-apoptotiques (bax 

et p53) ainsi que celle des gènes de réparation de l’ADN (rad51 et ogg1) a tendance à être 

légèrement induite (FI compris entre 2,1 et 3,5) chez les larves, à la plus forte concentration en Cd. 

Une répression partielle de l’activation des gènes pro-apoptotiques par le biais de la voie Wnt ainsi 

que le pouvoir inhibiteur du Cd sur les mécanismes de réparation de l’ADN, pourrait expliquer que 

l’induction de ces gènes ne soit pas suffisante pour être statistiquement significative. Cependant, 

cette tendance à la surexpression de ces gènes vient confirmer les effets génotoxiques du Cd que 

nous avions mis en évidence à l’aide du test comète lors de la première série d’expositions. 

 L’ensemble des résultats obtenus au cours de cette exposition à enjeux « biomoléculaires » a 

permis de révéler une nouvelle fois les effets tératogènes et génotoxiques au sens large du Cd. Les 

voies d’action de ce composé semblent extrêmement complexes, alliant inhibition et activation de 

nombreux mécanismes clé du métabolisme et de la régulation du cycle cellulaire. Il a été rapporté 

que les effets du Cd sur l’expression de nombreux gènes reposaient sur la génération d’un stress 

oxydant et de la perturbation homéostasique d’oligo-éléments essentiels comme le Ca2+ (Joseph, 

2009). Au vu des différents points discutés ici, il semblerait que ces deux mécanismes soient à 

l’origine d’une grande partie des effets du Cd observé dans la présente étude. La Figure 3.24 offre 

une vue globale des effets en chaîne du Cd en tentant de relier réponses moléculaires et tératogènes 

mises en évidence au cours de ce travail, complétée par les différentes études de la littérature à ce 

sujet évoquées dans ce chapitre. 
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Figure 3.24. Schéma global des mécanismes supposés de toxicité mis en évidence au cours de 

l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Cd 
Ce schéma s’appuie sur les résultats de la présente étude et des différents travaux cités dans ce chapitre. Les 
flèches vertes symbolisent un effet inducteur et les traits rouges un effet inhibiteur. Les noms des gènes dont 

l’expression a été modulée (idnuction en vert, inhibition en rouge) au cours des présents travauxsont rapportés 
sur la figure.Les cadres bleus symbolisent des mécanismes supposés. Les cadres orange symbolisent des 
mécanismes dont l’implication dans les modes d’action du Cd est suggérée par les résultats des présents 
travaux. Les cadres violets symbolisent des effets toxiques phénotypiques mis en évidence aux cours des 

présents travaux. 
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Chapitre 4. Analyse des effets toxiques du Pyrène et du 

Méthylpyrène sur le développement du Medaka 

japonais 

Le continuum Lot-Garonne-Gironde est notamment connu pour sa contamination en éléments 

métalliques stockés dans le compartiment sédimentaire. Cependant, le caractère ubiquitaire des HAP 

dans l’environnement ainsi que leur présence problématique au sein du Bassin d’Arcachon rendent 

incontournable l’étude d’au moins un représentant de cette famille de composés dans le cadre du 

projet Aquitox. 

Le pyrène (Pyr) s’est avéré être l’un des trois HAP les plus abondants dans les sédiments du 

Bassin d’Arcachon (Chodjaï, 2008) et de l’estuaire de la Gironde (Budzinski et al., 1997). Malgré son 

appartenance à la liste des substances prioritaires de l’US-EPA, la toxicité du Pyr envers les 

organismes aquatiques reste peu documentée (INERIS, 2005b). Par ailleurs, la présence de HAP 

alkylés a été démontrée dans les sédiments du Bassin d’Arcachon les plus fortement contaminés en 

HAP. Les dérivés monoalkylés peuvent présenter une distribution relative quasiment équivalente à 

leur HAP parent (Crespo, 2009). Nous avons donc choisi un représentant de cette classe de composé, 

le 1-méthylpyrène (MePyr), pour lequel, encore une fois, très peu de données écotoxicologiques sont 

disponibles.  

Dans ce chapitre, le test MELA a cette fois-ci été appliqué dans un contexte exploratoire afin 

de caractériser la toxicité induite par le Pyr et le MePyr, dont les effets toxiques ne sont pas encore 

bien caractérisés chez les organismes aquatiques. Une première série d’expositions utilisant des 

marqueurs phénotypiques de toxicité fut entreprise pour valider les concentrations choisies. Puis, 

comme développé précédemment pour le Cd, le bioessai sera complété par une approche 

biomoléculaire via l’application de la RT-PCR afin d’étudier plus précisément les mécanismes d’action 

de ce type de contaminants et les réponses biologiques adaptatives ou toxiques induites chez les 

organismes. Avant de présenter les réponses toxiques induites par ces deux composés chez les 

embryons et larves de Medaka japonais, la première partie de ce chapitre sera consacrée à une 

synthèse générale des effets toxiques des HAP chez les organismes aquatiques, en insistant lorsque 

les connaissances actuelles le permettent, sur les impacts rapportés chez les SPD poissons. 

1. GENERALITES SUR LA TOXICITE DES HYDROCARBURES AROMATIQUES 

POLYCYCLIQUES CHEZ LES ORGANISMES AQUATIQUES 

1.1. Transfert des HAP aux organismes aquatiques 

1.1.1. Absorption et bioaccumulation des HAP 

Le caractère hydrophobe des HAP leur permet de traverser les membranes biologiques 

relativement aisément et leur confère une forte affinité pour les tissus lipidiques dans lesquels ils 

auront tendance à s’accumuler. Les organismes aquatiques, parmi lesquels les poissons, peuvent être 
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exposés aux HAP directement par la phase aqueuse, les matières en suspension et les sédiments 

contaminés ou par la voie trophique. Cette dernière voie ne sera pas détaillée ici car ne concerne pas 

directement la problématique étudiée. 

De manière générale, l’absorption et la bioaccumulation des HAP chez les organismes 

aquatiques sont fortement liées au degré d’hydrophobicité (Kow) du composé. En effet, la voie de 

contamination des HAP faiblement hydrophobes (log Kow < 5) par la phase dissoute (colonne d’eau ou 

eau interstitielle) est très importante notamment au niveau des branchies ou par transfert 

transcutané. Les particules de sédiment peuvent représenter quant à elles un vecteur de 

contamination important (par ingestion ou contact direct) dans le cas des composés aromatiques 

fortement lipophiles (log Kow > 5, Belfroid et al., 1996). L’absorption des contaminants hydrophobes 

se fait par diffusion passive au travers des membranes semi-perméables de l’organisme. Ce 

processus peut avoir lieu au niveau de n’importe quelle membrane biologique à partir du moment où 

il existe un gradient de concentration de part et d’autre de la membrane et ne nécessite aucun 

apport énergétique (Belfroid et al., 1996). Ce mécanisme intervient quelle que soit la voie de 

contamination et reste valable chez les SPD poisson (Helmstetter & Alden, 1995a). Les HAP sont 

rapidement absorbés depuis le milieu extérieur et atteignent un état d’équilibre stationnaire dans 

une période de temps relativement courte (de l’ordre de quelques jours), positivement corrélée à la 

valeur du Kow du composé (Mathew et al., 2008 ; Petersen & Kristensen, 1998).  

Les facteurs de bioconcentration (BCF) rapportés dans la littérature chez différentes espèces 

de poissons sont généralement largement supérieurs à 1 (compris entre moins de 10 pour le 

pérylène et plus de 8 000 pour le benzo[k]fuoranthène par exemple, voir Crespo, 2009 pour revue). Il 

existe donc une absorption importante des HAP depuis la phase dissoute qui résulte en des 

concentrations en composés organiques plus élevées au sein de ces organismes que dans la colonne 

d’eau. 

Lorsque l’organisme est exposé à des sédiments ou des matières en suspension chargées en 

HAP, les phénomènes de sorption/désorption des HAP depuis les particules sédimentaires seront des 

facteurs limitants pour la biodisponibilité et donc la bioaccumulation de ces composés en contrôlant 

leur concentration dans l’eau interstitielle (Belfroid et al., 1996). L’ingestion de ces particules peut 

également représenter une voie de contamination supplémentaire même si les HAP semblent 

difficilement extractibles par les fluides biologiques (Dupree & Ahrens, 2007). De plus, alors que la 

plupart des modèles développés considèrent que la phase dissoute est l’unique voie de 

contamination des organismes en présence de sédiments contaminés, certaines études semblent 

mettre en évidence que le transfert des HAP et leur toxicité subséquente chez les embryons 

pourraient se faire par contact direct des individus avec les particules chargées en HAP (Kocan et al., 

1996). Il apparaît que l’absorption et la bioaccumulation de ces substances par les organismes 

aquatiques soient le résultat d’interactions complexes entre le compartiment sédimentaire, le milieu 

aqueux et l’organisme lui-même.  

Le caractère hydrophobe et le poids moléculaire (encombrement stérique) du HAP 

conditionnent fortement son potentiel de bioconcentration et de bioaccumulation. En effet, les HAP 

de haut poids moléculaire présentent un taux d’absorption réduit par rapport aux composés plus 

légers chez le poisson zèbre D. rerio exposé à des sédiments contaminés avec différents HAP en 

présence de sédiment (Djomo et al., 1996). Par ailleurs, Van der Oost et al. (2003) rapportent des 

valeurs de BSAF (Biota-sediment accumulation factor) majoritairement inférieurs à 1 chez différentes 
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espèces de poissons exposés à des sédiments contaminés en HAP. La valeur du BSAF peut néanmoins 

atteindre la valeur de 10 avec certains composés de faible poids moléculaire tels que le 

phénanthrène. 

Comme évoqué dans le Chapitre 1 (paragraphe 0), de nombreux paramètres vont influencer le 

taux d’absorption des HAP. Selon Belfroid et al. (1996), la teneur en matière organique du milieu 

serait le facteur le plus influant sur la bioconcentration et la bioaccumulation des HAP par les 

organismes benthiques.  

De plus, les capacités de l’organisme à métaboliser puis excréter les HAP sont autant de 

facteurs biotiques à prendre en compte lors de l’évaluation de la bioaccumulation des xénobiotiques. 

En effet, de nombreuses études ont démontré que les mécanismes de métabolisation des HAP 

pouvaient être efficaces dès les SPD chez le poisson, réduisant ainsi la charge en HAP parent de 

l’organisme (Honkanen et al., 2008 ; Hornung et al., 2007 ; McElroy et al., 2006 ; Hornung et al., 

2004). Cependant, même si les HAP sont métabolisés au cours du développement in ovo, ils ne sont 

effectivement éliminés de l’organisme qu’après éclosion, lorsque le tractus gastro-intestinal devient 

complètement fonctionnel, après disparition de la membrane proctodéale (soit environ 3 j post-

éclosion chez le Medaka japonais, Hornung et al., 2004). Ces résultats semblent indiquer que la 

cinétique d’accumulation des HAP va évoluer au cours du développement de l’individu.  

En effet, chez le poisson zèbre D. rerio, le taux d’absorption des HAP est plus élevé chez les 

larves que chez les embryons, selon l’étude de Petersen et al. (1998). Ces résultats suggèrent un taux 

de transfert des HAP depuis le milieu extérieur vers l’organisme plus restreint au travers du chorion 

que de l’épithélium branchial des larves. Les auteurs de l’étude proposent plusieurs explications à ce 

phénomène : (1) une surface de contact exposée à l’environnement externe moins importante chez 

les embryons que chez les larves ; (2) l’absence de fluide circulant au niveau du chorion alors que la 

circulation sanguine est soutenue au niveau des branchies des larves ; (3) un transfert transcutané 

qui peut, chez les organismes de petite taille et notamment les larves, représenter une voie 

d’absorption importante ; (5) un contenu lipidique près de deux fois plus élevé chez les larves que 

chez les embryons. Cependant, le taux d’élimination étant également plus réduit in ovo en 

comparaison de la période post-éclosion, les BCF qui en résultent sont comparables pour les deux 

stades de développement (Petersen & Kristensen, 1998).  Le log BCF varie de 2,46 pour le naphtalène 

à 4,94 pour le B[a]P (pour le Pyr, le log BCF est évalué à 4,03) chez les larves de D. rerio selon cette 

même étude.  

De la même manière, la sensibilité accrue des SPD poisson face à la bioaccumulation et la 

toxicité des HAP par rapport aux individus adultes pourrait s’expliquer par une teneur lipidique plus 

importante (d’un facteur compris entre 1,2 – 1,8 entre les larves et les juvéniles de D. rerio), une 

réduction du rapport surface/volume des branchies au cours de la croissance, une plus grande 

importance relative du transfert transcutané chez les individus de petite taille, un taux de 

métabolisation plus restreint chez les SPD que chez les organismes juvéniles ou adultes ainsi que, 

sans doute, des systèmes de métabolisation et d’élimination des toxiques moins efficaces chez les 

SPD (Hellou et al., 2006 ; van der Oost et al., 2003 ; Petersen & Kristensen, 1998). 

Par ailleurs, les taux d’absorption, de métabolisation et de dépuration des organismes 

aquatiques peuvent varier de manière significative entre les espèces (Mathew et al., 2008 ; Petersen 
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& Kristensen, 1998). Les différences de teneurs lipidiques, de taille de l’organisme et de capacité de 

métabolisation et d’élimination inter-espèces peuvent expliquer, du moins en partie, ces variations.  

De nombreux autres paramètres (température, pH, interactions entre mélange de 

substances…) peuvent également influencer les processus d’accumulation des HAP par les 

organismes aquatiques (Muijs & Jonker, 2009).  

Par conséquent, l’évaluation de la toxicité des HAP présents dans la phase dissoute ou dans les 

sédiments par les différents modèles de bioaccumulation ou de bioconcentration est bien souvent 

confrontée à la diversité et à la complexité des interactions entre composés et compartiments 

(biotique et abiotique) au sein du milieu naturel. Par exemple, Di Toro et McGrath (2000) proposent 

d’évaluer la toxicité de mélanges de HAP présents dans les sédiments à l’aide d’unités toxiques 

calculées pour chaque composé présent puis sommées afin d’évaluer la toxicité potentielle de la 

mixture environnementale. Pour ce faire, deux hypothèses principales sont supposées : (1) le mode 

d’action des HAP est le même pour tous et repose sur la narcose (mode d’action général dont les 

mécanismes biochimiques exactes restent inconnus utilisé pour deécrire l’étroite relation entre le 

Kow, la cinétique de bioaccumulation et la létalité aiguë des composés organiques. La cible premièer 

des substances narotiques serait la double couche lipidique de la membrane cellulaire) ; (2) les 

effets toxiques des HAP en mélange sont strictement additifs. Malgré tout l’intérêt de cette 

démarche, cette simplification des mécanismes d’action des HAP ne représente pas exactement la 

réalité des effets de ces composés en mélange. En effet, il a été démontré que les HAP pouvaient 

exercer leur potentiel toxique à travers d’autres mécanismes que le phénomène de narcose et que 

ces effets n’étaient pas systématiquement additifs (Billiard et al., 2008). Il a également été montré 

que l’application du modèle narcose pouvait engendrer une sous-estimation importante de la 

toxicité de mélanges complexes de HAP chez les SPD de saumon rose et de hareng du Pacifique 

(Barron et al., 2004a). Ainsi, des écarts non négligeables entre les estimations issues de la théorie de 

partage à l’équilibre et les niveaux de bioaccumulation en HAP réels in situ existent, rendant délicate 

l’application des modèles développés en condition contrôlées de laboratoire à des situations de 

terrain (Muijs & Jonker, 2009). 

En conclusion, la bioaccumulation des HAP chez les organismes aquatiques résultant de 

cinétiques d’absorption, de métabolisation et d’élimination parfois complexes sont spécifiques à 

chaque composé et chaque organisme considéré. De plus, le fait que l’élimination des HAP soit 

généralement très efficace chez les poissons et que la métabolisation de ses substances puissent 

conduire à la formation de métabolites plus toxiques que le HAP parent (voir paragraphe 1.1.3 de ce 

chapitre  pour plus de détail) rend délicate l’utilisation de la bioaccumulation comme indicateur 

d’exposition pour l’évaluation prédictive de la toxicité (van der Oost et al., 2003 ; Varanasi & Stein, 

1991).  

1.1.2. Distribution dans l’organisme 

Une fois absorbés dans l’organisme, les HAP se retrouvent très rapidement dans le sang 

(Kennedy & Law, 1990) qui les achemine vers différents organes où ils pourront être métabolisés. 

Chez les poissons, les HAP et leurs métabolites sont retrouvés majoritairement dans le système 

hépato-biliaire et en moindre proportion dans le muscle ou au niveau de la peau. Cependant, de 

nombreux facteurs comme la présence d’autres contaminants, la vascularisation d’un organe, le 

niveau basal de certaines d’enzymes de biotransformation ou la teneur lipidique des organes 
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peuvent modifier la distribution des HAP et de leurs métabolites dans l’organisme. Une fois encore 

les variations inter-espèces au niveau des différents paramètres physiologiques et biochimiques vont 

influencer la répartition de ces composés dans l’organisme. De manière générale, quelles que soient 

l’espèce considérée, la voie et le mode d’exposition étudiés, les HAP et leurs métabolites sont 

accumulés préférentiellement dans la bile >> le foie > la peau > muscle (Varanasi & Stein, 1991).  

Bien que l’absorption et l’accumulation des HAP soient relativement bien décrites chez les SPD 

poisson, seules quelques rares études renseignent la distribution de ces composés et de leurs 

métabolites au sein des tissus des larves et embryons exposés. Deux études traitent de la distribution 

tissulaire de HAP (benzo[a]pyrène, B[a]P et fluoranthène) le Medaka japonais O. latipes (Hornung et 

al., 2007 ; Hornung et al., 2004). Les principaux résultats de ces travaux sont synthétisés ici. 

Les embryons de Medaka juste fécondés sont exposés à 1 µg/L de B[a]P ou de fluoranthène 

durant 6h. La distribution tissulaire des HAP et de leurs métabolites est ensuite suivie par 

microscopie à multi-photons laser jusqu’au jour suivant l’éclosion. Pour le B[a]P, une analyse des 

métabolites par chromatographie liquide couplée à la spectrométrie de masse (LC/MS) a également 

été entreprise.  

Dans les premières heures suivant l’exposition, les HAP (composés parents) sont 

majoritairement accumulés dans les gouttelettes lipidiques du vitellus. Au jour 1 pf, les gouttelettes 

lipidiques sont toujours le site principal d’accumulation des HAP mais une présence modérée de ces 

composés est également observée au niveau du corps embryonnaire et du vitellus. L’accumulation 

au niveau des réserves vitellines semble être dûe à la présence de métabolites (B[a]P-sulfates et/ou –

glucoronides) plutôt que du composé parent et est particulièrement marquée au niveau de la couche 

syncytiale. Le jour suivant, la quantité de B[a]P accumulé dans les gouttelettes lipidiques est moins 

importante et rejoint le niveau observé dans le vitellus. La présence de métabolites conjugués est 

toujours uniquement notable dans ce dernier. Entre le jour 2 et 3 pf, les prémices du foie se 

développent et le cœur devient de plus en plus fonctionnel avec la différenciation des chambres 

cardiaques. Entre le jour 3 et 5 pf, les HAP parents disparaissent progressivement des gouttelettes 

lipidiques jusqu’à disparaître complètement. Parallèlement, la concentration en B[a]P et de ses 

métabolites augmente dans le vitellus, suggérant ainsi que la disparition du HAP parent des 

gouttelettes lipidiques est le résultat de sa métabolisation. Par ailleurs, le fluoranthène, le B[a]P et 

ses métabolites sont également fortement concentrés au niveau de la vésicule biliaire et du système 

hépatobiliaire au cours de cette même période. Par contre, aucune teneur significative en B[a]P ou 

en métabolites n’est retrouvée dans les vaisseaux du sac vitellin. La distribution tissulaire reste alors 

globalement inchangée jusqu’à l’éclosion. Peu avant l’éclosion, des traces de HAP peuvent être 

observées au niveau de l’intestin. Chez les larves nouvellement écloses, les HAP et leurs métabolites 

sont largement présents au niveau du vitellus, du foie et de la vésicule biliaire ainsi que plus 

modérément dans la portion antérieure de l’intestin. Au cours du temps, le B[a]P et ses métabolites 

se déplacent tout au long du tractus intestinal puis sont progressivement excrétés par les larves, ce 

qui engendre une diminution graduelle de la teneur totale en HAP et métabolites au sein de 

l’organisme. Quatre jours après éclosion, des traces résiduelles de HAP peuvent être observées au 

niveau de la vésicule biliaire ou de la partie postérieure de l’intestin.  

L’ensemble de ces résultats démontre que les nombreux changements physiologiques et 

biochimiques intervenant au cours du développement embryonnaire influencent de manière très 

dynamique la distribution des HAP et de leurs métabolites dans l’organisme.  
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Par ailleurs, Incardona et al. (2006) ont démontré que la distribution en benzo[a]anthracène 

pouvait se faire passivement chez les embryons de D. rerio alors que le Pyr et le chrysène nécessitent 

que la circulation sanguine soit fonctionnelle pour être distribués dans les organes internes. Ces 

observations semblent indiquer que la cinétique d’accumulation en HAP et la distribution tissulaire 

qui en résulte sont liées aux propriétés physico-chimiques du composé étudié et au stade de 

développement des individus exposés, pour une espèce donnée. 

1.1.3. Les mécanismes de métabolisation (biotransformation) 

A l’opposé d’autres POP (polluants organiques persistants) comme les PCB 

(polychlorobiphényles) qui s’avèrent très faiblement métabolisables chez les poissons, les HAP 

peuvent être biotransformés par de nombreux organismes aquatiques, et notamment de manière 

très efficace par le système hépatique des poissons (van der Oost et al., 2003). 

L’objectif théorique de la métabolisation des HAP est la conversion du composé parent en un 

ou plusieurs métabolites plus solubles dans l’eau, favorisant ainsi leur excrétion. Les voies de 

biotransformation peuvent être multiples pour un même composé même s’il existe généralement 

une voie majoritaire de métabolisation. Par ailleurs, il est possible qu’une voie réactionnelle 

classiquement mineure devienne prépondérante dans le cas d’un dysfonctionnement ou d’une 

inhibition de la voie principale de biotransformation (Botta, 2001).  

La première étape de la métabolisation (Phase I), commune à toutes les voies de 

biotransformation, est la fonctionnalisation par oxydation de la molécule HAP. La phase II consiste en 

une réaction de conjugaison visant à transférer un groupement hydrophile sur le métabolite 

intermédiaire afin de favoriser son élimination. 

Comme c’est le cas de nombreux xénobiotiques, les réactions de phase I de la métabolisation 

des HAP sont catalysées par des enzymes du système MFO (Mixed function oxydase) dont la 

principale est le cytochrome P4501A (CYP1A). Cette réaction produit un premier métabolite époxyde 

hautement réactif mais qui est rapidement hydrolysé par l’époxyde hydrolase (EH) afin de générer un 

HAP-diol inactif. Si, le CYP1A est produit en excès, il peut à nouveau oxyder le métabolite sur un 

autre site non-fonctionnalisé pour former un diol-époxyde. Les réactions de biotransformation 

catalysées par CYP1A peuvent, dans certains cas, engendrer la formation d’ERO (Morel et al., 1999). 

Le métabolite diol-epoxyde est très réactif, électrophile, mutagène et cancérigène. Certains de ces 

produits de biotransformation peuvent néanmoins être hydrolysés par l’EH générant ainsi des tétrols 

qui pourront être éliminés. La voie de métabolisation des diol-époxydes est considérée comme 

majoritaire dans la biotransformation des HAP tels que le B[a]P (Shimada, 2006). Cependant, il existe 

d’autres voies de métabolisation pour les HAP de faible poids moélculaire.  

Pour certains HAP comme le Pyr et le MePyr, les molécules ne présentent pas de région baie 

par manque d’un cycle benzénique terminal et ne peuvent donc pas être transformés en dihydrodiol-

époxyde vicinal (Glatt et al., 2008). Les principaux métabolites alors formés sous l’action du CYP1A 

sont des hydroxy-HAP. Ces métabolites peuvent se transformer en quinones puis être réduits en 

hydro-quinones par la quinone réductase (QR).  

Une voie alternative à celle impliquant CYP1A peut également intervenir dans la 

métabolisation des HAP. En effet, le HAP parent peut être converti en cation radicalaire par une 

oxydation, catalysée par la cytochrome peroxydase. L’espèce radicalaire est très réactive notamment 
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vis-à-vis de l’ADN avec lequel elle pourra générer des adduits instables. Cependant, le mécanisme 

exact de cette voie reste mal connu et son implication dans la cancérogénèse induite par les HAP 

reste à démontrer in vivo (Shimada, 2006). 

Enfin, les diols formés par la voie CYP1A peuvent être convertis en quinones par des aldo-céto 

réductases ou AKR (dihydrodiol déshydrogénases). Ces produits de biotransformation sont très 

réactifs et peuvent former des adduits stables et dépurinants au niveau de l’ADN. Durant ce cycle 

redox des quinones, des ERO peuvent également être formées (Baulig et al., 2003). 

La phase II de la métabolisation consiste en une réaction de conjugaison du métabolite 

intermédiaire issu de la phase I avec un groupement hydrophile polaire afin de faciliter l’excrétion de 

la substance. Ces réactions sont principalement catalysées par des transférases telles que l’UDP-

glucoronyltransférase (UGT), la GST, ou la sulfotransférase (SULT) (Honkanen et al., 2008 ; Kleinow et 

al., 1998).  

Le B[a]P est le HAP modèle le plus fréquemment étudié lors des travaux visant à décrire les 

processus de métabolisation des HAP dont les voies sont illustrées sur la Figure 4.1.  

Chez les poissons, le foie est le site principal pour les phases I et II de biotransformation des 

HAP. Les métabolites sont par la suite stockés dans la vésicule biliaire avant d’être excrétés par le 

tractus digestif ou les urines chez les adultes et les SPD (Beyer et al., 2010 ; Hornung et al., 2007).  

Chez les embryons de Medaka exposés au B[a]P durant leur développement, le 3-OH B[a]P fut 

le seul métabolite hydroxylé détecté et uniquement après 3 j d’exposition (Hornung et al., 2007). Les 

B[a]P-9,10-diol et -7,8-diol furent principalement retrouvés chez les embryons en tout début 

d’exposition. Les métabolites 1,6-dione et 3,6-dione du HAP ont été mis en évidence tout au long de 

la période d’exposition de 7 j. Ces résultats indiquent que les mécanismes de métabolisation des HAP 

sont présents et efficaces dès les premiers stades de développement du Medaka japonais.  

Les travaux de Honkanen et al. (2008) ont mis en évidence l’activation des mécanismes de 

biotransformation de phase I et II chez les larves de saumon exposées au Pyr en produisant 

majoritairement des métabolites sulfoconjugués. Ces produits de transformation ainsi que le HAP 

parent tendent à s’accumuler chez les larves au cours du temps. Inversement, une faible quantité de 

1-OH-Pyr est produite et reste stable au long de l’expérience. La présence de Pyr-1-glucoronide n’est 

pas détectée chez les individus exposés.  

À notre connaissance, il n’existe pas d’étude portant sur la métabolisation du MePyr chez les 

poissons. Chez le rat, le MePyr est métabolisé en 1-OH-MePyr par les enzymes du système MFO puis 

conjugué par l’enzyme SULT. Le métabolite sulfoconjugué est identifié comme pouvant induire des 

adduits à l’ADN (Monien et al., 2009) et comme étant encore plus mutagène que le HAP parent (Glatt 

et al., 1993). Le 1-OH-MePyr est considéré comme le principal métabolite produit par la 

métabolisation du MePyr. Une voie de détoxication de ce métabolite in vitro impliquerait une 

première transformation par les alcools déshydrogénases (ADH) suivie d’une nouvelle réaction 

conduisant à la formation de 1-Pyrenyl carboxylate catalysée par les aldéhydes déshydrogénases 

(ALDH) selon les travaux de Glatt et al. (2008). Une schématisation de ces mécanismes est proposée 

sur la Figure 4.2. 

Le système enzymatique des poissons est donc suffisamment développé pour permettre la 

biotransformation des HAP en général selon des voies métaboliques variées. Cependant, la toxicité
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Figure 4.1. Métabolisation du B[a]P 

Schéma adapté de Kleinow et al. (1998) et Shimada (2006). CYP Peroxydase : cytochrome peroxydase ; CYP1A : 
cytochrome P450 1A ; EH : époxyde hydrolase ; QR : quinone réductase ; AKR : aldo-céto réductase ; GST : 

glutathion S-transférase ; SULT : sulfotransférase ; UGT : UDP-glucoronyltransférase.  

 
 
 
 

 

Figure 4.2. Métabolisation du MePyr 
Schéma adapté de Glatt et al. (2008) et Monien et al. (2009). CYP : cytochrome P450 ; SULT : sulfotransférase ; 

ADH : Alcool déshydrogénase ; ALDH : aldéhyde déshydrogénase.  
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de certains HAP est parfois potentialisée par ces biotransformations qui peuvent produire des 

métabolites plus toxiques que le composé parent, comme c’est le cas du B[a]P (Varanasi et al., 1987). 

On parle alors de bioactivation du composé. La voie des diols époxydes est considérée comme l’une 

des voie principales de génération de métabolites de HAP cancérigènes (Glatt et al., 2008). 

1.2. Effets toxiques des HAP chez les organismes aquatiques 

Historiquement, les HAP tels que le B[a]P ont été particulièrement étudiés en raison de leur 

potentiel carcinogène. Depuis quelques années, les recherches s’orientent de plus en plus sur les 

effets de ces polluants ubiquitaires sur le développement notamment chez les poissons. Cette famille 

de composés comprend un grand nombre de représentants dont les structures chimiques peuvent 

être très variables. Par conséquent, le spectre de toxicité de cette classe de composés est large, 

faisant intervenir de nombreux mécanismes et cibles cellulaires.  

La toxicité aiguë des HAP chez les poissons est généralement attribuée à des effets narcotiques 

sévères, ce qui a entrainé le développement de modèles prédictifs basés sur cette notion (Di Toro & 

McGrath, 2000 ; Di Toro et al., 2000). Cependant, le phénomène de narcose est caractérisé par la 

réversibilité des effets qu’il induit, ce qui ne correspond pas à certains effets sublétaux persistants 

rapportés chez les embryons de poisson exposés à divers HAP (Barron et al., 2004a ; Incardona et al., 

2004 ; White et al., 1999). De plus, l’application du modèle développé par Di Toro et al. (2000) à la 

prédiction de la toxicité d’un mélange complexe ne s’est pas avérée très performante, en sous-

estimant de manière non-négligeable la toxicité des HAP chez les SPD de harreng et de saumon 

(Barron et al., 2004a). Certains HAP, notamment de haut poids moléculaire, provoquent l’apparition 

de différents symptômes sublétaux rappelant étrangement ceux observés à la suite d’une 

contamination en dioxines, suggérant un mécanisme d’action similaire (Incardona et al., 2004 ; 

Brinkworth et al., 2003). Parmi ceux-ci, les plus fréquemment rapportés sont : l’induction de l’activité 

du CYP1A, les œdèmes périvitellins, les hémorragies, les malformations cranio-faciales et 

squelettiques et une réduction de la croissance (Incardona et al., 2004 ; Brinkworth et al., 2003 ; 

Billiard et al., 1999).  

D’autres modèles prédictifs basés sur la démarche TEF (toxic equivalent factor) sont alors 

appliqués pour prédire de la toxicité des HAP. Le concept des TEF a initialement été développé pour 

l’évaluation du risque engendré par la 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo p-dioxine (TCDD) ou les composés 

dioxine-like (Safe, 1993). La méthode consiste à attribuer aux composés ayant le même mécanisme 

d’action un facteur de toxicité relatif à une substance modèle, comme le B[a]P ou la TCDD. Il est 

ensuite possible d’évaluer la toxicité d’un mélange de composé en calculant la valeur TEQ (toxic 

equivalent) de la mixture selon l’équation suivante : 

    ∑           Équation 1 

Dans cette équation,      représente le TEF du composé   présent dans le mélange et    la 

concentration dosée pour ce composé. L’un des principaux problèmes rencontrés avec ce modèle est 

qu’il est basé, comme l’illustre l’équation 1, sur une additivité stricte des effets des HAP en mélange 

et une toxicité induite par la voie AhR (Aryl hydrocarbon receptor ; Safe, 1993). Or il s’avère que ces 

deux critères ne sont pas respectés pour l’ensemble des composés HAP, et rarement dans le cas de 

mélanges (Billiard et al., 2008).  
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L’ensemble de ces observations semblent confirmer que les HAP peuvent exercer leur toxicité 

par l’intermédiaire de mécanismes multiples et variés. Ceci rend délicate l’évaluation de leur 

potentiel toxique en ne prenant en compte qu’une seule voie métabolique, particulièrement dans le 

cas d’une expertise environnementale où ces composés sont présents sous forme de mélanges 

complexes. 

Dans cette partie, nous proposerons dans un premier temps un aperçu global des effets 

embryotoxiques et tératogènes rapportés à la suite d’expositions aux HAP. Par la suite, nous 

évoquerons les différents mécanismes d’action pouvant expliquer ces réponses toxiques chez les SPD 

de poisson. Nous aborderons notamment le mécanisme de narcose et la voie de toxicité AhR-

dépendante. Comme le système cardiovasculaire un des organes cibles des HAP chez les SPD poisson 

(Billiard et al., 2008 ; Incardona et al., 2006 ; Wassenberg et al., 2005 ; Incardona et al., 2004), nous 

discuterons également de la cardiotoxicité induite par ces substances. Enfin nous examinerons le 

potentiel génotoxique et cancérigène de cette classe de composés.  

1.2.1. Embryotoxicité & tératogénicité des HAP 

1.2.1.1. Toxicité aigüe 

Le pouvoir embryotoxique des HAP chez les poissons, seuls ou en mélange, est aujourd’hui 

bien établie (Billiard et al., 2008).  

Parmi les premiers travaux explorant les effets d’une contamination accidentelle en HAP, les 

études publiées par Carls et al. (1999) et Heintz et al. (1999) s’avèrent relativement complètes et 

pertinentes d’un point de vue environnemental. En effet, ces auteurs proposent une exploration des 

effets engendrés par la fraction dissoute des HAP provenant de l’Exon Valdez, pétrolier américain qui 

s'échoua en 1989 dans la baie du Prince William en Alaska provoquant le déversement de plus de 

40 000 t de pétrole brut. Les effets toxiques engendrés par cette pollution ont été étudiés chez les 

SPD de deux espèces autochtones sensibles : le saumon rose Oncorhynchus gorbuscha et le hareng 

du Pacifique Clupea pallasi. Chez ces deux espèces, une augmentation de la mortalité est observée 

dès des concentrations en HAP totaux de 0,7 µg/L et 1 µg/L respectivement, démontrant ainsi que la 

toxicité aiguë des HAP peut se manifester à des concentrations environnementales de l’ordre du ppb. 

Selon les auteurs de ces deux études, les effets létaux observés chez les SPD de saumon et de hareng 

sont principalement liés à la présence de HAP lourds et alkylés.  

La relation entre l’intensité des effets toxiques et le degré d’aromaticité de la molécule semble 

également corroborée par l’analyse de la toxicité d’un extrait organique (ne contenant pas 

seulement des HAP mais aussi d’autres composés aromatiques comme des PCB) issu de sédiments 

contaminés chez les SPD de la truite O. mykiss (Sundberg et al., 2005). En effet, le fractionnement de 

l’extrait organique en fonction du degré d’aromaticité des composants a mis en évidence que les 

sous-fractions les plus tératogènes sont celles contenant majoritairement des composés à 3-4 cycles 

et 4-5 cycles. 

Chez les embryons de turbot Psetta maxima, les CL50 rapportées respectivement pour le Pyr, 

le fluoranthène, le phénanthrène et le naphtalène sont de 5,2 µg/L, 12,3 µg/L, 52,2 µg/L et 142 µg/L 

(Mhadhbi et al., 2010). Ces résultats confirment l’existence d’une corrélation positive entre la toxicité 

aiguë des HAP et le nombre de cycles présents chez la molécule étudiée (Black et al., 1983). Selon le 

même principe, les HAP akylés, plus lourds et hydrophobes, induisent des effets toxiques à des 

concentrations plus faibles que leur composé parent chez les SPD poisson. Par ailleurs, 
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l’augmentation du degré de substitution induit également un accroissement des effets toxiques 

observés (Turcotte et al., 2011). Cependant, l’exposition d’embryons de Medaka à des sédiments 

dopés en HAP présentant un nombre de cycle variable n’a pas mis en évidence de lien évident entre 

le poids moléculaire et les effets toxiques induits par ces composés (Vicquelin, 2011). Ces 

observations semblent indiquer que cette relation n’est pas toujours aussi évidente lorsque la voie 

de contamination est plus complexe, comme c’est le cas en présence d’une matrice sédimentaire 

contaminée.  

Par ailleurs, l’étude de Sundberg et al. (2005), au cours de laquelle des embryons de truite sont 

exposés à différentes fractions aromatiques provenant d’un extrait de sédiment contaminé, a 

montré une toxicité plus importante de la fraction contenant les composés polyaromatiques (3 cycles 

et plus) que de l’extrait total de sédiment. Ces résultats suggèrent que les mélanges 

environnementaux de polluants organiques contiennent à la fois des composés fortement toxiques 

mais également des substances antagonistes qui inhibent partiellement certaines réponses toxiques 

telles que l’induction d’activité enzymatique et l’apparition de malformations du développement 

(Sundberg et al., 2005). En conséquence, les auteurs soulignent que les effets des composés 

aromatiques ne sont pas additifs en mélange et que d’autres facteurs, en plus du degré 

d’aromaticité, peuvent influencer la toxicité d’une mixture environnementale comme par exemple la 

présence de composés substitués.  

Il a également été démontré que des paramètres environnementaux indépendants de la 

nature et de l’intensité de la contamination pouvaient affecter les réponses toxiques observées. Par 

exemple, Mhadhbi et al. (2010) mettent en évidence une toxicité accrue du Pyr et du fluoranthène 

en présence de lumière chez les SPD de turbot. A l’inverse, aucun effet d’une éventuelle photo-

activation du phénanthrène et du naphtalène n’est remarqué au cours de cette étude. Une photo-

activation du pétrole brut provenant de l’Alaska North Slope a cenpendant été rapportée, en 

présence ou non de surfactant, chez les SPD du hareng du Pacifique (Barron et al., 2003).  

1.2.1.2. Effets tératogènes et embryotoxiques 

L’altération du développement est fréquemment rapportée dans la littérature chez les stades 

embryonnaires et larvaires de poisson après exposition à des HAP. 

De nombreuses études rapportent une réduction du succès d’éclosion et de la durée du 

développement embryonniare après exposition à des HAP (Mhadhbi et al., 2010 ; Hendon et al., 

2008 ; Rhodes et al., 2005). L’inhibition du taux d’éclosion peut atteindre 70 % dans le cas de 

mélanges tertiaires de HAP parents ou diméthylés (Rhodes et al., 2005). Inversement, certains HAP 

tels que le fluoranthène peuvent engendrer un retard d’éclosion chez les embryons de Medaka 

exposés à des sédiments dopés (Vicquelin, 2011). Farwell et al. (2006) ne rapportent aucune 

altération du taux d’éclosion ni de la durée du développement chez des embryons de Medaka 

exposés à un mélange de HAP. Cependant, ces auteurs notent que la mortalité tardive induite à la 

plus forte concentration est souvent associée à des éclosions incomplètes au cours desquelles seule 

la tête ou la queue sont hors du chorion. Ces observations semblent en accord avec l’hypothèse 

proposée par Rhodes et al. (2005) selon laquelle la réduction du succès d’éclosion serait le résultat 

d’une perturbation du métabolisme énergétique par les HAP bioactivés. Cette explication pourrait 

également être cohérente avec la réduction de la taille (et parfois du poids) des larves rapportée par 

ces mêmes études (Farwell et al., 2006 ; Rhodes et al., 2005 ; Billiard et al., 1999). Chez les larves de 
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truite exposées au rétène, la réduction de la taille des individus exposés est également associée à 

une utilisation réduite des réserves vitellines (Billiard et al., 1999). Pour ces auteurs, un 

dysfonctionnement cardio-vasculaire pourrait être à l’origine d’une mauvaise absorption des 

réserves vitellines chez les embryons, résultant en une réduction de la croissance et de l’utilisation 

du vitellus. Sunberg et al. (2005) mettent en évidence une disparité des effets induits par les HAP 

chez les SPD de la truite. En effet, selon la sous-fraction organique issue de l’extrait de sédiment, les 

auteurs observent une réduction ou une augmentation de la taille des larves, sans relation dose-

dépendante évidente. Ces résultats montrent une nouvelle fois toute la complexité des mécanismes 

de toxicité des HAP, engendrant des réponses antagonistes en fonction de la composition des 

mélanges.  

L’exposition des SPD poisson aux HAP peut engender l’apparition de malformations. En effet, 

certains composés comme, par exemple, le phénanthrène, le diméthylphénanthrène et le rétène, 

peuvent causer des effets tératogènes chez 100 % des larves de truite et de Madaka japonais 

exposées (Turcotte et al., 2011 ; Brinkworth et al., 2003). 

Le plus souvent, le pouvoir tératogène des HAP se manifeste par des altérations cranio-

faciales, cardio-vasculaires et du squelette axial (Mhadhbi et al., 2010 ; Hendon et al., 2008 ; 

Wassenberg et al., 2005 ; Incardona et al., 2004 ; Billiard et al., 1999). Certains effets comme 

l’apparition d’œdèmes péricardiques et périvitellins, d’hémorragies, de malformations de la 

mâchoire inférieure et de la colonne vertébrale (scoliose ; lordose), de perturbations de la fonction 

cardiaque (Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2004 ; Brinkworth et al., 2003 ; Billiard et al., 

1999) rappellent les symptômes observés après exposition d’embryons à la TCDD (Antkiewicz et al., 

2005 ; Incardona et al., 2004 ; Brinkworth et al., 2003 ; Hornung et al., 1999 ; Kim & Cooper, 1999), 

baptisés maladie du sac bleu ou BSD (blue sac disease).  

La plupart des effets tératogènes évoqués ici peuvent compromettre la survie et les 

performances biologiques des individus dans leur environnement naturel. En effet, Carls et al. (1999) 

rapportent que les larves de hareng souffrant de malformations de la colonne vertébrale présentent 

également des capacités de nage restreintes, et dans les cas les plus extrêmes, ne peuvent se 

déplacer que spasmodiquement en décrivant des cercles. Dans cette étude, l’altération des capacités 

de nage des larves issues d’un même traitement est concomitante à l’apparition d’œdèmes et de 

malformations squelettiques, suggérant une relation de cause à effet entre ces deux pathologies. Ces 

altérations de la capacité de déplacement des larves pourraient avoir de graves conséquences sur 

l’efficacité de capture de proies et l’évitement des prédateurs dans le milieu naturel compromettant 

ainsi la survie des individus atteints (Carls et al., 1999). De façon similaire, les malformations de la 

mâchoire peuvent engendrer une altération des capacités de capture de proies, suggérant qu’une 

mortalité additionnelle pourrait survenir après résorption complète des réserves vitellines (Carls et 

al., 1999).  

Par ailleurs, il a été démontré que les HAP pouvaient être transmis à la descendance par 

transfert maternel lorsque les adultes sont exposés à des sédiments contaminés (Nye et al. 2007). 

Cette exposition maternelle induit une réduction du taux de croissance des larves, même lorsque les 

embryons sont ensuite placés sur un sédiment propre. Il a également été mis en évidence que les 

effets toxiques des HAP pouvaient se manifester chez la seconde génération issue d’individus 

exposés au B[a]P (White et al., 1999). En effet, les auteurs de cette étude rapportent une réduction 
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du taux de survie et de la capacité de reproduction chez la génération de Pimephales promelas dont 

les grands-parents avaient été exposés à ce HAP.  

L’ensemble de ces observations semble démontrer la pérennité des effets des HAP purs ou en 

mélange chez les SPD de poisson, compromettant le potentiel de survie ou les performances 

biologiques des individus exposés sur plusieurs générations. Bien que les mécanismes exacts 

conduisant à l’apparition de ces malformations restent pour la plupart encore mal connus, les 

prochains paragraphes évoqueront les modes d’action supposés et/ou potentiels des HAP. Une 

attention toute particulière sera portée sur les mécanismes de la cardiotoxicité chez les SPD de 

poisson induits par les HAP, dans la mesure où le système cardiovasculaire est fréquemment impacté 

par cette classe de composés. 

1.2.2. Cardiotoxicité 

Le cœur est généralement décrit comme l’organe cible le plus sensible chez les embryons et 

larves exposés aux HAP (Carls et al., 2008 ; Incardona et al., 2004). Les atteintes du système cardio-

vasculaire fréquemment rapportées se traduisent par des œdèmes périvitellins et péricardiques, des 

hémorragies, des anémies, une réduction de la circulation sanguine, une élongation et/ou réduction 

ou dilatation des chambres cardiaques, l’apparition d’un cœur tubulaire, des altérations du rythme 

cardiaque (bradycardie, arythmie), une diminution de la contractilité du cœur, une plicature 

anormale du cœur, une altération de la conduction cardiaque (symptôme de bloc atrioventriculaire) 

et des collapsus des chambres cardiaques (Carls et al., 2008 ; Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 

2005 ; Rhodes et al., 2005 ; Sundberg et al., 2005 ; Incardona et al., 2004 ; Billiard et al., 1999). 

Les travaux d’Incardona et al. (2005 ; 2004) ont démontré que les HAP tricycliques tels que le 

phénanthrène, le fluorène et le dibenzothiophène, étaient directement cardiotoxiques chez les 

embryons de D. rerio. Les effets observés incluent un symptôme de bloc atrioventriculaire (trouble 

de la conduction cardiaque entre les chambres du cœur se manifestant par une arrythmie ou une 

bradhycardie, et pouvant conduire jusqu’à la syncope) et une perturbation de la plicature cardiaque 

résultant en un collapsus et une altération de la taille des chambres cardiaques. Ce spectre de 

malformations est très similaire à celui associé à la mutation silent heart (sih) qui empêche le 

développement du cœur par une répression de la troponine T cardiaque (Incardona et al., 2004). 

Selon ces auteurs, ces observations démontrent que les HAP tricycliques perturbent la 

morphogénèse cardiaque par une inhibition persistante de la conduction cardiaque dont l’une des 

causes potentielles pourrait être un dysfonctionnement des canaux ioniques cardiaques.  

L’utilisation de morpholinos (molécules synthétiques permettant de bloquer spécifiquement 

l’expression d’un gène cible) ahr1 et ahr2 ne permet pas de prévenir les effets cardiotoxiques induits 

par le phénanthrène et le dibenzothiophène, indiquant que ces effets interviennent 

indépendamment de l’induction de la voie AhR/CYP1A (Incardona et al., 2005). Les tests effectués 

avec des mélanges de HAP contenant des concentrations en HAP totaux identiques mais différant par 

leur composition ont démontré que seules les mixtures à forte teneurs en HAP tricycliques exercent 

un pouvoir cardiotoxique (Incardona et al., 2005). Ceci semble indiquer un mode d’action spécifique 

des HAP plutôt que le résultat de l’addititivité des effets des composés présents dans le mélange 

(Billiard et al., 2008).  

Il semblerait que les HAP de plus haut poids moléculaire agissent selon des mécanismes 

d’action différents. Le chrysène, par exemple, provoque une forte induction de CYP1A et aucune 
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cardiotoxicité n’est observée. Inversement, le Pyr induit la synthèse de CYP1A et cause une altération 

des vaisseaux sanguins périphériques semblable à la TCDD qui induit une inhibition de l’angiogénèse, 

une réduction du flux sanguin et une insuffisance circulatoire (Incardona et al., 2004 ; Hornung et al., 

1999). Contrairement à ce qui a été observé pour les HAP tricycliques, la cardiotoxicité du Pyr, 

principalement localisée au niveau de la vascularisation périphérique, est inhibée ou du moins 

retardée par l’injection de morpholino ahr2, indiquant une voie d’action AhR-dépendante pour ce 

composé (Incardona et al., 2005).  

Un autre mécanisme possible initialement proposé pour expliquer les effets cardiovasculaires 

induits par la TCDD pourrait être applicable aux HAP. Il s’agit de modulations croisées de la voie AhR 

et d’autres voies de signalisation comme la voie de réponse à l’hypoxie, par l’intermédiaire de la 

répression ou la compétition avec des cofacteurs cellulaires ou des facteurs de transcription (Billiard 

et al., 2008). Le facteur inductible par l’hypoxie 1 (HIF-1) est un facteur de transcription composé de 

deux sous-unités α et β, cette dernière étant également connue sous le nom d’ARNT (aryl 

hydrocarbon receptor nuclear translocator). HIF-1 participe à la régulation de l’expression génique de 

facteurs de croissance impliqués dans l’angiogenèse comme VEGF (Vascular endothelium growth 

factor), critique pour un bon développement de la vascularisation. Une hypothèse a été formulée 

indiquant que les HAP pourraient interférer avec la transcription du VEGF par compétition avec 

l’ARNT (Billiard et al., 2008). Cette suggestion est soutenue par le fait que la TCDD induit une 

altération de l’angiogénèse chez les SPD de poisson (Hornung et al., 1999) et que ces effets ont été 

associés à une inhibition de l’expression du VEGF chez les oiseaux (Ivnitski-Steele et al., 2005). Par 

ailleurs, comme mentionné précédemment, la présence d’œdèmes notamment péricardiques est 

fréquemment rapportée après exposition aux HAP. Or chez les embryons de poisson, la présence 

d’œdèmes péricardiques est secondaire à l’inhibition de l’angiogénèse, à la réduction du flux sanguin 

et à l’insuffisance circulatoire (Hornung et al., 1999). Enfin, Carney et al. (2006) rapportent que les 

déficiences cardiovasculaires induites par la TCDD semblent liées à la répression de gènes cardiaques 

spécifiques codant pour la régulation et la prolifération cellulaire. Cependant, l’étude de l’expression 

de VEGF au cours du développement embryonnaire de C. variegatus exposé au Pyr n’a pas permis de 

mettre en évidence d’altération de l’expression de ce facteur de croissance (Hendon et al., 2008). 

Néanmoins, peu d’études se sont penchées sur ce genre d’approches et d’autres travaux sont 

nécessaires pour confirmer ou infirmer cette hypothèse.  

Par ailleurs, la mobilisation et le transfert des HAP et de leurs métabolites au cours du 

développement, notamment au moment du développement du système cardiovasculaire et de la 

résorption des réserves vitellines précédant le passage à une source de nourriture endogène 

(Hornung et al., 2007) pourraient expliquer la sensibilité particulière de la vascularisation 

embryonnaire face aux HAP.  

L’ensemble des observations résumées dans ce paragraphe démontre que les mécanismes de 

toxicité des HAP sont divers et varient en fonction de la structure de la molécule. Par conséquent, 

des réponses complexes peuvent se manifester en présence de mélanges de HAP contenant à la fois 

des agonistes et des antagonistes de l’AhR.  

 

 

 



 

187 Chapitre 4. ANALYSE DES EFFETS TOXIQUES DU PYRENE ET DU METHYLPYRENE 

1.2.3. Mécanisme de toxicité AhR-dépendant (dioxine-like) 

1.2.3.1. Activation de la voie AhR par les HAP 

L’activation du récepteur aryl hydrocarbone (AhR) par les HAP s’effectue selon un mécanisme 

similaire à celui des dioxines (Denison & Heath-Pagliuso, 1998) dont les principales étapes sont 

résumées ci-dessous et illustrées dans la Figure 4.3. 

L’activation de la voie AhR débute par la fixation du HAP sur le récepteur Ah, qui, lorsqu’il est 

inactif, forme un complexe avec des protéines chaperonnes. La fixation de la molécule de HAP sur le 

récepteur induit la dissociation du complexe et la translocation du nouveau complexe B[a]P-AhR 

dans le noyau où il se dimérise avec l’ARNT (aryl hydrocarbon receptor nuclear translocator). Le 

nouvel hétérodimère B[a]P-AhR-ARNT se lie à l’ADN au niveau d’éléments de réponse spécifiques aux 

xénobiotiques (XRE). La fixation du complexe sur ces séquences spécifiques conduit à la transcription 

de nombreux gènes codant pour la synthèse de protéines dont les plus connues sont CYP1A, GST et 

UGT (Denison & Heath-Pagliuso, 1998). Par conséquent, les HAP, qui sont capables d’activer la voie 

AhR, ont la particularité d’être à la fois substrat et inducteur des enzymes intervenant dans leur 

propre métabolisation.  

Tous les HAP ne sont pas susceptibles d’activer le récepteur Ah. En effet, les HAP (non-

substitués) présentant deux à trois cycles sont relativement inactifs. A l’inverse, les HAP composés de 

4 à 6 cycles contenant un motif phénanthrène ou fluoranthène avec une région baie exposée sont les 

molécules présentant le plus fort potentiel agoniste du récepteur AhR. Les homologues alkylés ont 

une affinité pour l’AhR équivalente ou supérieure à celle des composés parents. La position et la 

taille (méthyl, éthyl…) du groupement alkylé influent sur le potentiel d’activation du récepteur 

(Barron et al., 2004b).  

1.2.3.2. Toxicité dépendante du récepteur AhR 

Il existe des preuves à la fois pour et contre l’implication de l’AhR dans le développement du 

syndrome de BSD (Blue sac disease) chez les SPD de poisson exposés aux HAP, probablement à cause 

de fortes variations dans les mécanismes de toxicité au sein de cette famille de composés. Dans le 

cas d’une toxicité AhR-dépendante, les HAP pourraient activer l’AhR mais sans implication directe 

des enzymes du système MFO (Billiard et al., 2008). 

Bien que de nombreuses études aient démontré l’implication de l’AhR dans les réponses 

toxiques et métaboliques induites par la TCDD et les composés dioxine-like, les mécanismes 

moléculaires exacts sous-jacents conduisant aux spectres de toxicité observés restent mal connus. 

L’expression ubiquiste du récepteur Ah dans les tissus et chez les différentes espèces ainsi que son 

rôle dans la transactivation de nombreux gènes suggèrent qu’une grande partie des réponses 

toxiques et biochimiques des composés agonistes de l’AhR sont le résultat d’une altération de 

l’expression de certains gènes (Denison & Heath-Pagliuso, 1998). Par exemple, Teraoka et al. (2006) 

ont démontré que la TCDD induisait une atrophie de la mâchoire inférieure chez les SPD de D. rerio 

par le biais d’une inhibition de l’expression des gènes sonic hedgehog (shh) par une voie AhR2-

dépendante. Cette sous- expression conduit à une prolifération cellulaire insuffisante, contribuant à 

la réduction de la croissance de la mâchoire inférieure chez les individus exposés (Teraoka et al., 

2006). De façon similaire, il a été montré que le gène shh est également réprimé au niveau du 

squelette cranio-facial des embryons du poisson de roche Sebasticus marmoratus exposés au B[a]P, 

réduisant parallèlement la prolifération cellulaire (He et al., 2011). Durant cette étude, l’activité du 
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Figure 4.3. Activation de la voie AhR par les HAP 
Schéma adapté de Denison et Heath-Pagliuso (1998). (1) : diffusion au travers de la membrane cellulaire ; (2) 

activation du récepteur AhR et libération des protéines chaperonnes ; (3) translocation vers le noyau cellulaire ; 
(4) hétérodimérisation avec l’ARNT ; (5) reconnaissance et activation de XRE ; (6) activation des gènes cibles et 
synthèse de l’ARNm ; (7) traduction de l’ARNm ; (8) néosynthèse des protéines ; (9) métabolisation des HAP par 

les protéines néosynthétisées.  
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récepteur AhR n’a pas été étudiée. Toutefois, au vu de la similitude des profils de réponses et de 

l’affinité de ce composé pour le récepteur, il est possible que le B[a]P module l’expression de shh par 

une voie AhR-dépendante (He et al., 2011).  

 Il est donc possible que certains HAP agissent selon des voies métaboliques similaires à celles 

de la TCDD et que les différences observées entre les niveaux de toxicité des deux familles de 

composés soient liées au degré d’affinité pour l’AhR moindre concernant les HAP que la TCDD 

(Barron et al., 2004b ; Denison & Heath-Pagliuso, 1998). L’identité des gènes modulés par l’AhR et 

impliqués dans l’apparition d’effets tératogènes restent néanmoins inconnus pour la plupart (Carney 

et al., 2004). 

Contrairment à ce qui vient d’être mentionné, certains HAP à plus de quatre cycles, agonistes 

de l’AhR et inducteurs potentiels du CYP1A, comme le chrysène, s’avèrent faiblement toxiques pour 

les embryons dans les limites de leur solubilité (Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2004 ; 

Billiard et al., 2002). Pour ce type de composés, le simple fait de se lier au récepteur Ah et d’activer 

plusieurs gènes ne semble pas suffire pour induire une tératogénicité de type BSD. Cependant, ces 

mécanismes peuvent prendre part aux effets toxiques observés, dans le cas où la toxicité du 

composé repose sur une bioactivation de la molécule lors de sa métabolisation, comme c’est le cas 

pour le B[a]P (Billiard et al., 2008).  

Il a été démontré que la co-exposition d’embryons de D. rerio ou de F. heteroclitus à un 

agoniste AhR de type HAP, la β-naphtoflavone (βNF), et un inhibiteur de CYP1A, l’α-naphtoflavone 

(αNF) augmente synergiquement la toxicité induite par ces composés individuels (Billiard et al., 2006 

; Wassenberg & Di Giulio, 2004). De plus, l’utilisation de D. rerio mutants AhR2 a permis de montrer 

que les effets synergiques des HAP sur l’embryotoxicité pouvaient être dépendants de la voie AhR 

(Billiard et al., 2006). Dans le cas de mélanges pétrogéniques contenant des HAP tricycliques comme 

le phénanthrène et le dibenzothiophène, les effets tératogènes peuvent néanmoins ne pas être 

dépendants de la voie AhR (Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2005). Ces résultats indiquent 

que les composés présentant une faible affinité pour AhR et une absence de pouvoir inducteur de  

CYP1A exercent très certainement leur toxicité par une autre voie métabolique, indépendante d’AhR 

(Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2005). 

A l’inverse, chez les embryons exposés au benzo[a]anthracène, une forte induction de CYP1A 

est observée ainsi que des effets embryotoxiques qui débutent par une plicature cardiaque 

incomplète engendrant une cardiotoxicité, suivie du développement d’un syndrome BSD (Incardona 

et al., 2006). De plus, ces effets toxiques sont inhibés par l’inactivation de l’AhR2 mais pas par celle 

de CYP1A, suggérant un mécanisme d’action AhR-dépendant mais indépendant de CYP1A (Incardona 

et al., 2006) comme cela a été montré pour la TCDD (Carney et al., 2004).  

1.2.3.3. Toxicité dépendante de CYP1A 

Selon le HAP considéré ou la composition du mélange de HAP, la protéine CYP1A peut jouer un 

rôle dans l’embryotoxicité induite.  

Chez les embryons de D. rerio, l’expression des gènes cyp1a, 1b1 et 1c1 est fortement induite 

par l’exposition à l’αNF et à la βNF. Cette surexpression est accrue de façon synergique dans le cas 

d’un mélange (Timme-Laragy et al., 2007) alors que l’expression d’ahr2 est simplement additive. De 

plus, au cours de cette étude, l’induction de l’expression de ces gènes est précoce (24-48 h pf) et plus 

importante avant l’apparition des malformations qu’après l’observation des premiers signes de 
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toxicité. Par ailleurs, l’induction de l’activité EROD (éthoxyrésorufine-o-deéthylase), marqueur de 

l’activité de la protéine CYP1A, par la βNF est inhibée par l’αNF dans le cas d’une co-exposition alors 

que l’expression du gène cyp1a est stimulée de manière synergique. Ces observations suggèrent que 

l’inhibition de CYP1A peut altérer la métabolisation des ligands de l’AhR (et donc leur détoxication) 

ce qui peut allonger la durée de demi-vie de ces composés au sein de l’organisme et permettre une 

activation prolongée de la voie AhR (Timme-Laragy et al., 2007). Ces résultats semblent également 

indiquer que les effets des HAP peuvent être synergiques, antagonistes et additifs au sein d’un même 

mélange, selon la cible moléculaire considérée et la composition du mélange.  

L’exposition des embryons de D. rerio au Pyr provoque une induction de CYP1A, des œdèmes 

péricardiques et périvitellins, des courbures de la colonne vertébrale et une circulation sanguine 

périphérique réduite (Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2005). Ces effets toxiques sont inhibés 

par l’inactivation de cyp1a et ahr2 et partiellement contrés par l’inactivation d’ahr1a. Ces 

observations semblent impliquer directement l’activité de CYP1A dans la toxicité induite par ce 

composé et semblent cohérentes avec la production de métabolites toxiques par cette voie-là.  

Cependant, comme nous l’avons évoqué précédemment, en temps normal l’activation de 

CYP1A procure une certaine protection aux embryons exposés à des HAP agonistes de l’AhR en 

permettant leur biotransformation. Ainsi, la toxicité de ces HAP serait fonction du taux de production 

de métabolites intermédiaires très réactifs et de la capacité de l’organisme à les éliminer (Billiard et 

al., 2008). Le rôle protecteur de CYP1A a été mis en évidence dans différentes études. En effet, il a 

été démontré que la co-exposition à des HAP agonistes de l’AhR et des agents inhibiteurs de CYP1A 

(type αNF ou morpholino) engendre une toxicité accrue en comparaison des effets induits par les 

HAP agonistes seuls (Billiard et al., 2006 ; Wassenberg et al., 2005). Cependant, l’inactivation du gène 

ahr2 prévient de la cardiotoxicité induite par ces mélanges (Billiard et al., 2006).  

Billiard et al. (2008) proposent différentes hypothèses expliquant la dualité du rôle de CYP1A 

dans l’avènement des effets tératogènes chez les SPD de poisson : (1) il existe une voie alternative de 

biotransformation des HAP AhR-dépendante responsable de la synergie des effets toxiques observés 

dans le cas d’une co-exposition à des HAP agonistes AhR/inducteurs CYP1A et des HAP inhibiteurs de 

CYP1A ; (2) les HAP peuvent être biotransformés et excrétés par une voie de métabolisation AhR-

indépendante dans le cas d’une inactivation d’AhR2 ; (3) l’inhibition de CYP1A engendre une 

réduction du taux de métabolisation des HAP et une accumulation des composés parents, résultant 

en une activation prolongée d’AhR comme c’est le cas avec des composés dioxine-like.  

Afin de mieux définir le rôle de CYP1A dans les effets toxiques induits par les HAP, Hodson et 

al. (2007) ont suivi la présence de métabolites dans la bile de truites juvéniles co-exposées à du 

rétène et à l’inhibiteur de CYP1A, l’αNF. Les auteurs rapportent une diminution progressive du 

nombre et de la quantité de métabolites du rétène (en condition normale, majoritairement 

métabolisé en dérivés di-hydroxylés et mono-hydroxylés avec très peu de composé parent résiduel) 

avec l’augmentation des concentrations en αNF. A des concentrations intermédiaires en αNF, les 

concentrations en métabolite mono-hydroxylés sont fortes (pas de métabolite dihydroxylé détecté) 

et la toxicité est fortement augmentée. Aux plus fortes concentrations en inhibiteur de CYP1A, la 

toxicité du rétène est quasiment neutralisée et seul le composé parent est détecté dans la bile 

(Hodson et al., 2007). Ces résultats indiquent qu’une inhibition partielle du CYP1A favorise la 

production de métabolites plus toxiques alors que son inhibition totale stoppe complètement le 

mécanisme de métabolisation et supprime les effets toxiques. Ces résultats suggèrent que l’activité 
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de CYP1A empêche l’accumulation des HAP parents. Par conséquent, le rôle de CYP1A chez les 

embryons souffrant du syndrome BSD après exposition à des HAP pourrait prévenir la génération de 

métabolites toxiques (Billiard et al., 2008). 

Cependant, l’étude de Timme-Laragy et al. (2007) au cours de laquelle l’expression des gènes 

cyp1a mais également cyp1b1 et 1c1 est induite chez les embryons de D. rerio exposés à des 

composés agonistes de l’AhR (αNF et βNF), suggère que le métabolisme et la toxicité AhR-

dépendants des HAP comprend de nombreuses voies possibles. De plus, les inductions de ces gènes 

sont importantes, précédent l’apparition des malformations et contrastent avec l’inhibition de 

l’activité EROD. Ces résultats semblent indiquer qu’à l’inverse des composés dioxine-like faiblement 

métabolisables, les HAP peuvent être biotransformés par le biais de différentes voies métaboliques 

résultant en une production de métabolites toxiques variable et selon des toxicocinétiques 

différentes (Billiard et al., 2008). 

Cette hypothèse semble cohérente avec l’induction de la protéine CYP1A observée après 

l’exposition d’embryons de D. rerio à du chrysène, du Pyr ou du benzo[a]anthracène mais avec des 

profils d’induction tissulaires et une intensité très différents pour les trois composés. Ceci indiquent 

d’importantes variations dans l’absorption et la distribution de ces substances dans l’organisme 

(Incardona et al., 2006). Une autre preuve allant dans le sens d’une toxicité des HAP repose sur leur 

métabolisation et l’induction du CYP1A (ou cyp1A) avant l’observation des premiers signes de toxicité 

(Timme-Laragy et al., 2007 ; Brinkworth et al., 2003). 

1.2.4. Effets narcotiques des HAP (AhR-indépendante) 

Les HAP de faible poids moléculaire (moins de 4 cycles) sont généralement considérés comme 

ayant une toxicité de base attribuée à un phénomène de narcose de par leur caractère lipophile et 

leur structure simple (Incardona et al., 2004). Le principe de la narcose repose sur une altération 

non-spécifique et réversible de l’intégrité membranaire résultant de l’accumulation de composés 

organiques hydrophobes dans la bicouche lipidique et engendrant un effet anesthésique ou 

narcotique. Cependant, les mécanismes exacts mis en jeu restent inconnus. En toxicologie, le 

phénomène de narcose est décrit comme un mécanisme général décrivant la relation positive entre 

le coefficient de partage Kow, la cinétique de bioaccumulation et la toxicité aigüe des composés 

liposolubles (Billiard et al., 2008). Un mode d’action narcotique (et les relations qui en découlent) ne 

serait cependant valable que pour les HAP ayant un log Kow inférieur à 5,2, au-delà duquel la faible 

hydrosolubilité et donc la biodisponibilité limitée des composés limiteraient leurs impacts toxiques 

(Sverdrup et al., 2002). L’augmentation de la toxicité observée entre le naphtalène (log Kow = 3,3) et 

le phénanthrène (log Kow = 4,5) observée par Incardona et al. (2004) semble en adéquation avec le 

modèle narcotique. Cependant, l’altération sélective de la fonction cardiaque par les HAP tricycliques 

observée par ces auteurs, initiatrice des effets embryotoxiques observés, ne correspond pas à un 

phénomène de narcose. Selon Barron et al. (2004a), la narcose semblerait contribuer 

majoritairement à la mortalité embryonnaire induite par des mélanges complexes de HAP chez le 

hareng du Pacific et serait principalement contrôlée par les concentrations en naphtalènes. 

Cependant, dans cette dernière étude, le modèle narcose ne permet de prédire les réponses 

toxiques qu’avec 40 % à 50 % d’exactitude, avec une sous-estimation générale des effets sublétaux. 

Par ailleurs, le modèle narcose est strictement additif, ce qui ne permet pas de prendre en 

considération les effets synergiques ou antagonistes précédemment décrits. Enfin, les phénomènes 



 

192 Chapitre 4. ANALYSE DES EFFETS TOXIQUES DU PYRENE ET DU METHYLPYRENE 

de biotransformation peuvent engendrer une diminution de la charge tissulaire en composés 

parents, empêchant d’atteindre la concentration critique nécessaire au déclenchement de la 

narcose.  

1.2.5. Impact sur le métabolisme de la vitamine A 

Les rétinoïdes sont des molécules apparentées au rétinol, également connu sous le nom de 

vitamine A. La structure générale de rétinoïdes est présentée sur la Figure 4.4. Ces composés sont 

essentiels à de nombreuses fonctions biologiques telles que la différentiation et la prolifération 

cellulaire, le mécanisme d’apoptose. Ils ont donc un rôle primordial pour la croissance, la 

reproduction, le développement embryonnaire et la vision. Cependant, certaines formes de 

rétinoïdes peuvent engendrer des effets toxiques. Le rétinol, forme sous laquelle les rétinoïdes sont 

principalement transportés par la circulation sanguine, peut s’avérer cytotoxique en endommageant 

les membranes cellulaires et l’acide rétinoïque (AR), selon sa concentration tissulaire, peut 

paradoxalement engendrer des effets tératogènes (Boily et al., 2004). Des études in situ et en 

laboratoire ont démontré que certains polluants environnementaux agonistes du récepteur AhR 

pouvaient interférer dans le métabolisme de la vitamine A et altérer la teneur en rétinoïdes de 

l’organisme (voir Novak et al., 2008 ; Rolland, 2000 pour revue).  

Les étapes de l’assimilation et du métabolisme de la vitamine A ont été largement décrites 

dans la littérature (voir Novak et al., 2008 ; Boily et al., 2004 pour revue). Les grandes étapes sont 

résumées ci-dessous et illustrées par la Figure 4.5. Les animaux ne sont pas capables de 

néosynthétiser la vitamine A. Les rétinoïdes sont acquis par le biais de la nourriture sous la forme 

initiale de caroténoïdes (α, β, γ-carotène et cryptoxanthine principalement). Ils sont ensuite stockés, 

parfois en quantités relativement élevées, au niveau du foie. Le β-carotène est converti en 

rétinaldéhyde (ou rétinal) par l’enzyme 15,15’-dioxygénase, et est ensuite réduit en rétinol par la 

rétinaldéhyde réductase. Les enzymes LRAT (Lécithine rétinol acyltransférase) ou ARAT (Acyl-

coenzyme A rétinol acyltransférase) vont estérifier le rétinol et les esters formés sont stockés dans le 

foie majoritairement, bien que d’autres organes tels que les reins et les intestins puissent également 

servir de lieu de stockage. Chez les poissons, en plus du rétinol et des esters de rétinol, du 

déhydrorétinol ainsi que ses esters dérivés sont stockés dans le foie. Chez les embryons, les 

rétinoïdes sont fournis par transfert maternel par le biais du sac vitellin qui sert de stockage pour le 

rétinal. En fonction des besoins de l’organisme, les esters du rétinol sont hydrolysés 

enzymatiquement par la HER (hydrolase des esters du rétinol) et transportés, sous forme de rétinol, 

par la circulation sanguine jusqu’aux cellules cibles. Au sein des cellules, le rétinol peut être 

transformé en rétinaldéhyde de manière réversible par divers enzymes comme des alcools 

déshydrogénases (ADH) dont le rétinol déshydrogénase (RODH) mais également plusieurs 

cytochromes P450. Le rétinal est ensuite irréversiblement transformé en AR par la rétinaldéhyde 

déshydrogénase (RALDH) ou par les isoformes du cytochrome P450, CYP1A1 et 1A2. L’AR est 

lipophile et considéré comme la forme active des rétinoïdes. L’AR est présent sous trois isoformes: 

all-trans-, 9-cis- et 13-cis-AR. Ces isoformes sont interchangeables spontanément ou par l’action 

d’enzymes comme la GST qui peut convertir le 13-cis-AR en all-trans-AR. 

L’activité biologique associée à la vitamine A résulte de la liaison de l’AR sur l’un de ses 

récepteurs. Les principaux récepteurs de l’AR appartiennent à la superfamille des récepteurs 

nucléaires et sont les récepteurs de l’AR (RAR) et les récepteurs X des rétinoïdes (RXR) qui
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Figure 4.4. Structure générale des rétinoïdes 
 
 
 
 

 
Figure 4.5. Métabolisme de la vitamine A 

Schéma d’après Boily et al. (2004). LRAT : lécithine rétinol acyltransférase ; ARAT : acyl-coenzyme A rétinol 
acyltransférase ; HER : hydrolase des esters du rétinol ; ROLDH : rétinol déshydrogénase ; CYP : cytochrome 

P450 ; RALDH : rétinaldéhyde déshydrogénase ; UGT : UDP-glucoronyltransférase. 
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comprennent plusieurs types (α, β, γ) eux-mêmes composés de plusieurs isoformes. Une fois 

complexés avec leur ligand, les récepteurs RAR et RXR forment des hétérodimères RAR-AR-RXR qui 

peuvent se lier aux éléments de réponses de l’AR (RARE) au niveau des promoteurs de gènes cibles. 

La réponse peut être une activation ou une répression du gène cible selon la position de la fixation 

des hétérodimères (par exemple, une fixation en position 5’ induit une transcription alors que la 

fixation en 3’ la réprime). La multiplicité des effets biologiques de la vitamine A s’explique par le 

grand nombre de combinaisons possibles entre les ligands et les isoformes RAR et RXR. 

De plus, le récepteur RXR peut se dimériser avec d’autres récepteurs comme le récepteur de 

l’hormone thyroidienne (TR) et son ligant T3 (triiodothyronine). L’hétérodimère (9-cis-) AR-RXR:TR-T3 

ainsi formé peut alors lier l’élément de réponse de l’hormone avec plus d’affinité que le complexe 

TR-T3 seul. Le récepteur RXR peut donc réguler l’expression de gènes impliqués à la fois dans la voie 

de signalisation de l’AR mais également dans celle d’autres facteurs tels que les hormones  

thyroïdiennes et stéroïdiennes, le facteur de croissance… Le récepteur RXR peut également former 

un hétérodimère avec les récepteurs PXR (pregnane X receptor, également connu sous le nom de 

steroid and xenobiotic sensing nuclear receptor, SXR) et CAR (constitutive androstane receptor), et 

réguler ainsi l’expression des gènes cyp2b et cyp3a respectivement. Les CYP2B et 3A sont impliqués 

dans le métabolisme oxydatif de nombreux xénobiotiques (voie AhR-indépendante) ainsi que dans 

celui de l’AR. Certains polluants environnementaux inducteurs de CYP2B et 3A peuvent donc 

impacter le métabolisme des rétinoïdes et inversement. En effet, l’AR peut inhiber la fromation du 

complexe PXR-RXR et donc la synthèse de CYP2B. En revanche, les rétinoïdes peuvent activer 

l’hétérodimère RXR-CAR et la voie CYP3A. 

La métabolisation de l’AR est catalysée par des enzymes de phase I CYP (1A, 2A-B-C-D-E-G, 3A) 

et principalement le CYP26, inductible par l’all-trans-AR. Chez le poisson, le CYP26 est le seul système 

spécifiquement identifié intervenant dans a métabolisation de l’all-trans-AR. Les métabolites 

produits (par exemple, 4-oxo-AR, 4-OH-AR et 18-OH-AR) sont plus polaires que l’AR et donc plus 

facilement excrétés. Par ailleurs, ces métabolites ainsi que la forme parent all-trans-AR sont des 

substrats pour l’UGT qui catalyse leur conjugaison. Cependant, les métabolites de l’AR notamment 

l’all-trans-4-oxo-AR et l’all-trans-déhydro-AR, ne perdent pas complètement leur capacité à se lier 

avec les récepteurs nucléaires rétinoïques. Ainsi, le contrôle de la teneur en AR dans l’organisme est 

régulé par un équilibre précis entre sa biosynthèse (voie RALDH) et sa métabolisation (voie CYP26). 

Par conséquent, le rôle de la voie de signalisation de l’AR dans la modulation de gènes cible 

ainsi que de la localisation de leur expression repose sur la régulation de l’expression des gènes 

impliqués dans la synthèse, le catbolisme de l’AR  et le grand nombre d’isoformes des récepteurs. 

Chez les embryons, une carence en rétinoïdes peut impacter la croissance mais également le 

développement de presque tous les organes ou tissus incluant le cerveau postérieur, les organes de 

la vue et de l’ouïe, plusieurs tissus et organes dérivant de la crête neurale, les structures cranio-

faciales et pharyngiennes, la glande thyroïde et les parathyroïdes. Une augmentation de l’apoptose 

et une altération de la migration des cellules de la crête neurale seraient à l’origine de ces anomalies 

(Boily et al., 2004). Une carence en vitamine A peut conduire à la mort de l’embryon. A l’inverse, un 

apport excessif en AR provoque des symptômes globalement similaires à ceux observés lors d’une 

carence chez les embryons (Boily et al., 2004). 
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Différentes études de terrain ont mis en évidence une altération des niveaux en rétinoïdes 

chez les poissons provenant de certains sites contaminés. Une étude réalisée sur des barbottes 

brunes, prélevées dans les Grands Lacs (Amérique du Nord) au niveau de sites contaminés en HAP, a 

mis en évidence une réduction des concentrations en déhydrorétinol et en palmitate de rétinol (ester 

de rétinol) hépatiques par rapport aux individus du site de référence (Arcand-Hoy & Metcalfe, 1999). 

Par ailleurs, la diminution des stocks de rétinoïdes s’est avérée concomitante à la présence de 

néoplasmes hépatiques, de lésions dermiques, d’une induction de l’activité EROD et de composés 

aromatiques fluorescents dans la bile. De plus, une forte corrélation a été établie entre la déplétion 

en rétinoïdes et l’induction de l’activité EROD suggérant que les composés agonistes de l’AhR sont 

associés à cet effet. De façon similaire, une diminution de la concentration en rétinol hépatique et 

plasmique ainsi qu’une augmentation de l’activité EROD et de la teneur en protéines CYP1A sont 

observées chez les flets communs exposés à des sédiments contaminés en HAP et en composés 

aromatiques halogénés du port de Rotterdam, aux Pays-Bas (Besselink et al., 1998). Étant donné que 

les teneurs en rétinoïdes ont largement été utilisées comme biomarqueurs d’exposition, un grand 

nombre d’études similaires rapportent une perturbation du niveau de rétinoïdes chez les individus 

exposés. Cependant, très peu d’études examinent les implications de ces variations en rétinoïdes et 

les mécanismes mis en jeu. Parmi les hypothèses avancées, l’une d’entre elles suggère une 

interconnexion entre le métabolisme de la vitamine A et l’induction d’enzymes de biotransformation 

par l’intermédiaire de l’activation de l’AhR (Arukwe & Nordbo, 2008). Cette hypothèse semble a 

priori plausible étant donné que certaines enzymes impliquées dans la synthèse de l’AR ou son 

métabolisme interviennent également dans la métabolisation des HAP (CYP1A, GST, UGT par 

exemple).  

En laboratoire, Alsop et al. (2007) montrent une réduction de la teneur en rétinoïdes chez les 

D. rerio exposés au B[a]P par voie trophique. Cette diminution est plus marquée chez les femelles 

que chez les mâles. Chez les individus femelles, la déplétion touche dans un premier temps les esters 

rétinoïques puis, une fois que ceux-ci ont quasiment disparu, la concentration en rétinal est réduite à 

son tour. Seule une augmentation de l’expression de cyp1A1 a été observée chez les femelles 

exposées à la plus forte dose de B[a]P alors que les niveaux de transcription de raldh2 et cyp26a ne 

sont pas modifiés significativement par rapport au groupe témoin. Par ailleurs, la production d’œufs 

par les femelles carencées n’est pas affectée et le contenu en rétinal des œufs est même plus 

important après exposition au B[a]P que pour le traitement contrôle. Par ailleurs, aucune 

malformation apparente des embryons n’est observée dans les 36 h pf.  

Récemment, les interactions moléculaires et physiologiques entre la voie de signalisation des 

rétinoïdes et la voie AhR a été étudiée chez les embryons de Medaka japonais, démontrant que l’AR 

et les récepteurs RXR et RAR sont nécessaires à l’expression du gène ahr (Hayashida et al., 2004). 

Cette étude a par ailleurs montré que ces mécanismes sont essentiels au bon développement osseux 

et vasculaire. En effet, une inhibition de la synthèse de l’AR ou un apport excessif en AR induit une 

agénésie des veines vitellines, une coagulation sanguine, une courbure et un enroulement de la 

queue ainsi qu’une réduction de la taille de la tête et de la formation des nageoires. Les mêmes 

symptômes sont rapportés après inhibition des récepteurs RXR et RAR indiquant qu’à la fois l’AR et 

sa voie de signalétique sont nécessaires au développement de système vasculaire et osseux. Par 

ailleurs, le traitement des embryons avec un inhibiteur de la synthèse de l’AR et des antagonistes des 

récepteurs RXR et RAR conduit à une inhibition de l’expression du gène ahr. A l’inverse, un apport 
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exogène en AR génère une surexpression de ce gène. La co-exposition des embryons à un inhibiteur 

de la synthèse d’AR et un antagoniste d’AhR induit des dommages vasculaires de la même manière 

que le traitement avec un agoniste d’AhR et un apport exogène en AR. Ces résultats démontrent que 

l’AR intervient dans la signalisation de l’expression de l’AhR et que ce phénomène a un rôle critique 

dans le développement vasculaire (Hayashida et al., 2004). 

1.2.6. Génotoxicité et oncogénèse 

Le potentiel génotoxique, mutagène et cancérigène des HAP est l’un des aspects les plus 

préoccupants de la toxicité des HAP.  

La génotoxicité des HAP se manifeste par l’induction de lésions primaires de l’ADN qui 

comprennent principalement des cassures simple-brin, des modifications de bases et surtout la 

formation d’adduits à l’ADN.  

Chez les soles juvéniles Solea solea exposées à un mélange équimolaire de B[a]P, de Pyr et de 

fluoranthène, le taux de dommages à l’ADN est significativement induit (Wessel et al., 2010). Les 

auteurs rapportent une corrélation positive entre l’occurrence des lésions de l’ADN et 

l’augmentation de la concentration en métabolites de HAP mesurés dans la bile, notamment le 1-OH-

Pyr, le 3-OH-Fluoranthrène, le 3-OH-B[a]P et dans une moindre mesure le 9-OH-B[a]P. Les résultats 

de cette étude suggèrent que les dommages à l’ADN induits par l’exposition aux HAP sont le résultat 

de l’induction d’un stress oxydant par les métabolites des HAP et de l’activité d’excision des enzymes 

impliquées dans la réparation des lésions oxydatives et des adduits de l’ADN (Wessel et al., 2010). En 

effet, les lésions oxydatives peuvent être le résultat de la génération d’un stress oxydant au cours de 

la métabolisation des HAP. Des ERO peuvent être générées lors du cycle redox des quinones, et les 

CYP1A peuvent également en produire au cours de leur activité catalytique (Baulig et al., 2003 ; 

Morel et al., 1999). La présence d’un stress oxydant peut engendrer l’oxydation de certaines bases 

de l’ADN et parfois résulter en une diminution de la fidélité de réplication de l’ADN.  

Akcha et al. (2003) ont mis en évidence l’induction de cassures et de lésions oxydatives de 

l’ADN chez les limandes Limanda limanda prélevées dans un environnement contaminé notamment 

en HAP. De façon similaire, Winter et al. (2004) rapportent une augmentation des dommages à l’ADN 

chez les chevennes Leuciscus cephalus après transfert dans une rivière fortement impactée par les 

HAP. Au cours de ces deux études, une augmentation du taux de formation d’adduits à l’ADN est 

observée chez les individus exposés, avec un profil caractéristique d’une exposition à un mélange 

complexe de HAP (Winter et al., 2004 ; Akcha et al., 2003). Par ailleurs, l’exposition d’anguilles 

Anguilla anguilla à du B[a]P induit une oxydation des bases de l’ADN qui se traduit par un 

accroissement du taux de 8-oxo-dG, ainsi que la formation d’adduits à l’ADN de type B[a]P-diol 

époxide-ADN (Machella et al., 2005). Des dommages plus graves peuvent également apparaître 

après une exposition à des HAP, comme des cassures chromosomiques se traduisant par l’apparition 

de micronoyaux. Une augmentation de la fréquence des micronoyaux et de la présence de cellules 

apoptotiques sont observés chez les turbots S. maxima et les morues Gadus morua après traitement 

avec du pétrole brut (Barsiene et al., 2006). 

Les lésions primaires de l’ADN sont généralement réparées par des systèmes enzymatiques, 

d’abord avec les systèmes de réparation conservatifs faisant intervenir notamment les systèmes NER 

(Nucleotide excision repair) et BER (Base excision repair) (Dégremont & Cachot, 2009). Lorsque ces 

mécanismes permettant une réparation fidèle sont insuffisants pour réparer l’ensemble des 
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dommages de l’ADN, les systèmes fautifs entrent en jeu, mais ces derniers peuvent induire des 

erreurs (Dégremont & Cachot, 2009). Les lésions primaires peuvent alors être fixées sous la forme de 

mutations héréditaires et avoir des répercussions irréversibles sur la santé de l’organisme, 

notamment en termes de cancers et malformations. Certains HAP ont été classés comme molécules 

prioritaires par les réglementations américaines et européennes, du fait de leurs effets mutagènes et 

cancérigènes avérés (Tableau 4.1).  

Tableau 4.1. Liste des HAP cancérigènes ou mutagène selon l'IARC 

Composé 
Nombre de 

cycles 
Cancérogénèse Mutagénèse 

Prioritaire dans la liste 

de l’EPA de l’IARC 

Fluorène 3  Constatée Oui Oui 
Phénanthrène 3  Constatée Oui Oui 

Anthracène 3  Constatée Oui Oui 
Fluoranthène 4 Non confirmée Constatée chez l’homme Oui Oui 

Pyrène 4 Non confirmée Constatée chez l’homme Oui Oui 

Benzo[a]anthracène 4 Confirmée Constatée chez l’homme Oui Oui 

Chrysène 4 Confirmée Constatée chez l’homme Oui Oui 

Benzo[b]fluoranthène 5 Confirmée Constatée Oui Oui 

Benzo[j]fluoranthène 5 Confirmée Constatée Non Oui 

Benzo[k]fluoranthène 5 Confirmée Constatée Oui Oui 

Benzo[a]pyrène 5 Confirmée Constatée chez l’homme Oui Oui 

Benzo[e]pyrène 5 Non confirmée Constatée chez l’homme Non Oui 

Indeno[1,2,3-cd]pyrène 6 Confirmée Constatée Oui Oui 

Benzo[ghi]pérylène 6 Non confirmée Constatée Oui Oui 

Dibenzo[ah]anthracène 6 Confirmée Constatée chez l’homme Oui Oui 

Une étude réalisée sur des barbottes brunes prélevées dans les Grands Lacs (Amérique du 

Nord) au niveau de sites contaminés en HAP a mis en évidence la présence significative de lésions 

cancéreuses cutanées et hépatiques chez les individus exposés en comparaison du site contrôle 

(Arcand-Hoy & Metcalfe, 1999). Les lésions cutanées comprennent notamment des papillomes au 

niveau des lèvres, variables en taille et en nombre, allant de la présence d’une unique lésion à 

l’observation de multiples papillomes sur les deux mâchoires. Au niveau du système hépatobiliaire, 

des atteintes hyperplasiques et anaplasiques de l’épithélium du canal cholédoque ont été observées, 

ainsi que la présence de fibroses et de carcinomes bénins et malins.  

D’autres travaux ont documenté la présence de lésions prénéoplasiques et néoplasiques au 

niveau du système hépatique chez les populations de poissons vivant dans des zones contaminées en 

HAP. La fréquence des lésions tumorales peut dépasser les 50 % chez certaines espèces provenant de 

zones fortement impactées par une pollution en HAP bien qu’il existe de grandes variations de 

sensibilité inter-espèces (Wirgin & Waldman, 1998). Une corrélation directe est souvent établie entre 

la concentration en HAP, les niveaux de formation d’adduits à l’ADN et le développement de tumeurs 

hépatiques chez les poissons et les embryons exposés à des HAP, seuls (par exemple, le 

diméthylbenzanthracène) ou en mélange complexe (pétrole brut, Wirgin & Waldman, 1998). Les 

tissus atteints par des lésions tumorales exhibent souvent une activation du gène pro-oncogène k-ras 

(Wirgin & Waldman, 1998). Selon ces auteurs, une telle sensibilité des espèces de poissons sauvages 

vis-à-vis des altérations de l’ADN pourraient être liée aux niveaux de contamination particulièrement 

hauts ainsi qu’une relativement faible efficacité des mécanismes de réparation de l’ADN. Chez des 

meuniers noirs Catostomus commersonii prélevés sur des sites pollués en HAP, une inhibition 

importante de la GST a pu être observée au niveau des lésions hépatiques en comparaison des tissus 
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sains (Stalker et al., 1991). Selon ces auteurs, la déplétion en GST pourrait favoriser la progression 

néoplasique et augmenter la sensibilité des tissus prénéoplasiques à subir des dommages à l’ADN 

induits par d’autres substances normalement détoxifiées par cet enzyme.  

Des études menées sur l’estuaire de Seine, particulièrement impacté par des contaminants 

organiques, ont permis de démontrer une corrélation entre la concentration en HAP et la 

génotoxicité des sédiments (Cachot et al., 2006). Les HAP sont des pro-mutagènes et ils nécessitent 

une bioactivation par les enzymes de biotransformation de phase I pour être génotoxiques. Des tests 

in vitro utilisant des levures ont mis en évidence une prépondérance des transversions G:C vers C:G 

ou G:C vers T:A engendrées par le métabolite B[a]P-diolépoxyde (Cachot et al., 2004 ; Yoon et al., 

2003). L’induction de mutations au niveau des paires de bases G:C a également été observée chez 

des embryons de Medaka transgéniques λp cII exposés à des sédiments dopés en B[a]P (McElroy et 

al., 2006) ou avec un extrait organique de sédiment de Seine (Cachot et al., 2007). 

2. ÉVALUATION DE L’EMBRYOTOXICITE DU PYRENE ET DU 

METHYLPYRENE PAR LE MELA 

L’efficacité du test MELA à l’évaluation de la toxicité des HAP adsorbés au sédiment a été 

largement démontrée au cours de travaux de thèse de Ludovic Vicquelin (2011). L’objectif de la 

présente étude est d’utiliser ce test en étudiant les réponses embryotoxiques induits par des 

composés dont le spectre de toxicité est moins bien caractérisé et décrit dans la littérature. Dans 

cette optique, nous avons choisi un HAP largement répandu dans l’environnement et appartenant à 

la liste des composés prioritaires de l’US-EPA, le pyrène (Pyr) et un de ces dérivés alkylés, le 1-

méthylpyrène (MePyr). Le Pyr fait partie des HAP les plus abondants dans les sédiments de l’estuaire 

de la Gironde et du Bassin d’Arcachon, comme c’est d’ailleurs le cas dans la majorité des sites 

fortement impactés par la présence d’une contamination en HAP. Les concentrations testées ont été 

définies en fonction des niveaux de contamination rapportés dans notre environnement d’étude 

(Bassin d’Arcachon et continuum Lot-Garonne-Gironde) et des seuils de toxicité (ERL, ERM…) de la 

littérature (voir paragraphe 3.2.1 du Chapitre 1). En effet, l’objectif de cette étude est de réaliser une 

étude toxicologique des effets des composés choisis tout en restant réalistes d’un point de vue 

environnemental au regard des niveaux de contamination des sites de la région. Ainsi, les différentes 

concentrations en pyrène qui ont été sélectionnées se situent dans la moyenne haute des 

concentrations mesurées dans les milieux d’étude et restent proches des seuils de toxicité 

concernant le compartiment sédimentaire. Les concentrations choisies sont également cohérentes 

avec les gammes de concentrations en HAP totaux relevés dans les sédiments du Bassin d’Arcachon 

et du continuum Lot-Garonne-Gironde qui ne sont pas considérés comme des environnements 

hautement contaminés par cette classe de composés (à l’excpetion de certain « hot spots »). Les 

concentrations cibles retenues pour cette étude sont de 0 ng/g (0X : témoin négatif), 270 ng/g (0,3X : 

supérieure aux seuils d’effets potentiels TEL/TEC mais inférieure au seuil ERL et compatible avec les 

concentrations rencontrées dans les sédiments aquitains), 900 ng/g (1X : valeur avoisinant les seuils 

d’effets probables ERL/PEL et également les concentrations en pyrène des sites du Bassin les plus 

impactés par ce composé) et 2 700 ng/g (3X : concentration « toxicologique », équivalente au seuil 

d’effet probable ERM et pouvant être atteinte dans les sédiments de sites particulièrement impactés 
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par les HAP comme les grandes zones portuaires). Étant donné l’absence de données 

environnementales précises concernant le MePyr dans le milieu d’étude, les mêmes concentrations 

cibles ont été testées pour le dérivé alkylé que pour le HAP parent. Ceci nous permettra 

éventuellement de pouvoir comparer les effets toxiques des deux composés. 

2.1. Protocole expérimental 

2.1.1. Conditions d’exposition 

La toxicité des sédiments dopés en Pyr et MePyr a été évaluée à l’aide du test MELA en 

exposant des embryons de Medaka juste fécondés provenant de notre élevage. La quantité de 

sédiment nécessaire à chaque concentration et chaque composé testé a été enrobée suivant le 

protocole détaillé dans le Chapitre 2, paragraphe 3.1. Les embryons de stade pré-morula ont ensuite 

été exposés aux différents sédiments au cours de deux expositions indépendantes dans les mêmes 

conditions que lors de l’exposition au Cu et Cd rappelées dans le Tableau 4.2 et selon le protocole 

décrit dans le Chapitre 2, paragraphe 6.1, sans renouvellement d’ERS (le niveau à seulement été 

complété au besoin). 

Tableau 4.2. Conditions d'exposition appliquées lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments dopés en 
pyrène et en méthylpyrène 

2.1.2. Paramètres suivis 

Les marqueurs de toxicité suivis au cours des expositions des embryons de Medaka au Pyr et 

au MePyr sont identiques à ceux utilisés lors des expositions « phénotypiques » précédentes et sont 

rappelés dans le Tableau 4.3.  

Tableau 4.3. Paramètres suivis lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments dopés en pyrène et en 
méthylpyrène 

Paramètre/Analyse 
Matrice 

concernée 
Cinétique de mesure Donnée dérivée 

Caractérisation chimique Sédiment 
T0 (avant exposition) 
T10 (arrêt exposition) 

Suivi de la contamination 

Viabilité 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Viabilité embryonnaire 
Viabilité larvaire 
Viabilité cumulée 

Rythme Cardiaque* Embryons Jour 6 et 7 pf Activité Cardiaque 

Éclosions 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Taux d'éclosion 
Durée du développement 

Données biométriques Larves Jour d'éclosion 
Longueur totale 
Taille de la tête 

Rapport T/L 

Malformations Larves Jour d'éclosion Occurrence des malformations 

N.B. : Toutes les observations sont effectuées sur l’ensemble des individus (embryons et/ou larves) de chaque réplicat sauf 
indication contraire ci dessous.  
* Mesure effectuée sur 5 embryons par réplicat 

Nb. Conditions 
traitées 

Nb. Réplicats par 
condition 

Ø BP 
(mm) 

Nb. 
Emb. 

Stade 
Msed 

(g p.s.) 
Vh ERS  
(mL) 

Vi ERS  
(mL) 

Tincub 
(°C) 

Photop.  
(h j/n) 

4 3 35 25 
pré-morula  
(2-4 h pf) 

5 2 1 26 °C 12 h/12 h 

Ø BP : diamètre de la boite de Pétri d’exposition ; Nb. Emb. : nombre d’embryons exposés par réplicat ; Msed : masse de 
sédiment par réplicat en gramme de poids sec ; Vh ERS : volume d’ERS ajouté pour humidifier le sédiment de chaque réplicat ; Vi 
ERS : volume d’ERS ajouté dans un réplicat pour immerger les embryons ; Tincub : température d’incubation des embryons pour 
toute la durée du test ; Photop. : photopériode appliquée pour toute la durée du test en h de jour/h de nuit. 
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Les prélèvements de sédiment destinés aux dosages en HAP à T0 sont effectués au moment de 

l’aliquotage du sédiment dopé et placés dans des vials de verre ambré. L’aliquote de sédiment est 

ensuite conservée à température ambiante et à l’obscurité jusqu’à analyse. Au moment de l’arrêt de 

l’exposition (T10), les sédiments sont débarrassés au maximum de l’ERS qui les recouvre puis 

conservés dans les barquettes en aluminium à -20°C jusqu’à lyophilisation et analyse. 

2.2. Concentrations en HAP dans le sédiment 

Les travaux de thèse de Ludovic Vicquelin (2011) ont mis en évidence une forte variation dans 

les rendements d’enrobage en HAP selon la nature du composé et la concentration cible. Par 

conséquent, un test préliminaire de dopage en Pyr et MePyr a été effectué sur les sédiments de 

Marcenac et d’Yville sur Seine afin de vérifier l’obtention d’un bon rendement d’enrobage. Les 

résultats obtenus lors de cet essai de dopage sont synthétisés dans le Tableau 4.4 et montrent que le 

sédiment de Marcenac a une capacité d’adsorption en Pyr et MePyr très limité résultant en des 

rendements d’enrobage faibles compris entre 13 % et 20 %. Pour le sédiment d’Yville, l’efficacité de 

dopage est meilleure et permet d’atteindre jusqu’à près de 80 % et 66 % de rendement d’enrobage 

pour le MePyr et le Pyr respectivement.  

Tableau 4.4. Teneurs des sédiments de Marcenac et d'Yville en pyrène et méthylpyrène lors des 
essais préliminaires d'enrobage  

 
Pyrène 

 
Méthylpyrène 

 
Cdosée  

(ng/g p.s.) 
Cthéorique 

 (ng/g p.s.) 
R (%) 

 
Cdosée  

(ng/g p.s.) 
Cthéorique  

(ng/g p.s.) 
R (%) 

Marcenac 444 3385 13 
 

6351 31760 20 

Yville 2272 3448 66 
 

25318 31887 79 

Cdosée : concentration dosée par l’appareil de mesure ; Cthéorique : concentration attendue après 
enrobage (après ajustement à la concentration des solutions de contamination et la quantité 
exacte de matrice dopée) ; Renrobage : rendement de l’enrobage (écart entre Cthéorique et Cdosée )  

Au vu des résultats de cet essai, nous avons choisi d’utiliser le sédiment d’Yville sur Seine 

comme matrice de dopage lors des expositions des embryons de Medaka au Pyr et au MePyr afin de 

garantir des concentrations d’exposition les plus proches possibles des valeurs cibles sélectionnées. 

Les teneurs en Pyr et MePyr des sédiments dopés dans le cadre de l’évaluation de la toxicité du Pyr 

et du MePyr par le test MELA, au lancement de l’exposition des embryons (T0) et en fin d’exposition 

(T10) sont reportées dans le Tableau 4.5. 

Ces analyses chimiques ont permis de déterminer le niveau basal de contamination du 

sédiment d’Yville en Pyr dont la valeur a été évaluée à 1,73 ng/g p.s. En revanche, les teneurs 

naturelles en MePyr n’ont pu être précisées car inférieures à la limite de quantification 

(<0,1 ng/g p.s.). Les concentrations initiales en Pyr et MePyr présentes dans la matrice sédimentaire 

de référence sont tout à fait négligeables en comparaison des doses d’exposition sélectionnées. 

Lors de ce second enrobage du sédiment d’Yille avec le Pyr des rendements compris entre 

84 % et 100 % ont été observés (Tableau 4.5). Les concentrations d’exposition qui en résultent sont 

évaluées à 218 ng/g, 894 ng/g et 2 452 ng/g pour les traitements Pyr-0,3X, -1X et -3X 

respectivement, après soustraction du background en Pyr. 

Une diminution importante de la charge en Pyr de la matrice sédimentaire a été observée 

entre le début (T0) et la fin de l’expérience (T10), pouvant atteindre 85 % de la teneur initiale. Les 

échantillons de sédiment ayant été stockés à température ambiante un certain temps, il n’est pas 
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possible de déterminer si la perte en Pyr est intervenue au cours de la période d’exposition, du 

stockage ou de la préparation des échantillons précédant la caractérisation chimique (lyophilisation). 

Tableau 4.5. Concentrations en Pyr et en MePyr dans les sédiments utilisés lors de 
l'exposition des embryons de Medaka au Pyr et au MePyr 

 Cdosée (ng/g p.s.)  Ccible 

(ng/g) 
Cthéorique 
(ng/g) 

Renrobage 
(%) 

 
T0 T10 

 
Exposition au Pyr / Concentrations en Pyr dans le sédiment 

Pyr-0X 5 1 ± 0,68 a 
 

0 0,00 - 

Pyr-0,3X 219 44 ± 7,06 b 
 

270 237 92 

Pyr-1X 896 118 ± 16,5 c 
 

900 892 100 

Pyr-3X 2454 490 ± 140 d 
 

2700 2907 84 

Exposition au MePyr / Concentrations en MePyr dans le sédiment 

MePyr-0X <0,1 <0,1 a  0 0 - 

MePyr-0,3X 183 56 ± 7,16 b  270 231 79 

MePyr-1X 577 188 ± 56,3 c  900 847 68 

MePyr-3X 1742 645 ± 131 d  2700 2619 67 

Valeur du background (ng/g)  Pyr : 1,73 ± 1,65 MePyr : <0,1  

Cdosée : concentration dosée ; Ccible : concentration sélectionnées pour le test embro-
larvaire ; Cthéorique : concentration attendue après enrobage (après ajustement à la 
concentration des solutions de contamination et la quantité exacte de matrice dopée) ; 
Renrobage : rendement de l’enrobage. Les données sont présentées, lorsqu’elles s’y 
prêtent, sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 
l’analyse statistique sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : des 
lettres différentes indiquent une différence significative entre les groupes concernés  
(p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 

Les rendements d’enrobage obtenus avec le MePyr sont légèrement inférieurs à ceux du Pyr 

puisque compris entre 67 % et 79 % (Tableau 4.5). Par conséquent, les concentrations d’exposition 

des embryons sont évaluées à 183 ng/g, 577 ng/g et 1 742 ng/g respectivement pour les traitements 

MePyr-0,3X, -1X et -3X. Comme pour le Pyr, une diminution comprise entre 60 % et 70 % de la 

teneur initiale en MePyr des sédiments est observée entre les temps T0 et T10. 

Malgré la réduction de la charge en composé d’intérêt mis en évidence lors des dosages T0 et 

T10, les concentrations en Pyr ou en MePyr des sédiments sont statistiquement différentes les unes 

des autres (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) au sein d’une même série d’exposition. 

2.3. Résultats du test MELA 

2.3.1. Toxicité aigüe 

La contamination du sédiment à hauteur de 219 ng/g à 2 454 ng/g de Pyr et de 183 ng/g à 

1 742 ng/g de MePyr n’a pas affecté significativement la survie des embryons et des larves exposés 

en comparaison des groupes témoins correspondant. En effet, le taux de survie des embryons 

exposés au MePyr est compris entre 88 % et 97 % en moyenne pour les groupes contaminés et 

aucune mortalité embryonnaire n’a été observée dans les réplicats témoin lors de cette série 

d’exposition (Figure 4.6.a). De la même manière, la viabilité larvaire jusqu’au jour 20 pf est 

supérieure à 80 % pour tous les traitements de l’expérience MePyr (89 %, 81 %, 85 % et 82 % en 

moyenne pour le contrôle, MePyr-0,3X, -1X et le -3X respectivement, Figure 4.6.b). 

Les viabilités embryonnaires moyennes observées pour les différents groupes de l’exposition 

au Pyr ont une légère tendance à la diminution avec l’augmentation de la concentration en Pyr du
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Figure 4.6. Viabilités embryonnaire (a) et larvaire (b) des Medaka après exposition aux sédiments 

dopés en Pyrène et en Méthylpyrène 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). 
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sédiment avec des valeurs de 92 %, 94 %, 73 % et 64 % respectivement pour le traitement contrôle, 

Pyr-0,3X, -1X et -3X (Figure 4.6.a). Ces variations ne sont cependant pas statistiquement significatives 

selon le test post-hoc de Tukey (p >0,05). Des résultats similaires sont obtenus pour la survie des 

larves dans les 10 j suivant le pic d’éclosion. Les taux de viabilité larvaire moyens sont de 96 %, 82 %, 

80 % et 74 % pour les groupes témoins, Pyr-0,3X, -1X et -3X respectivement, et aucune différence 

statistique n’est mise en évidence entre les différents traitements (Figure 4.6.b). 

2.3.2. Tératogénicité & autres effets sublétaux 

2.3.2.1. Développement embryonnaire 

Au cours des deux séries d’expositions, tous les embryons vivants sont parvenus à éclore. Le 

taux d’éclosion cumulé moyen de chaque groupe est donc égal au taux de survie embryonnaire 

observé pour le même traitement. Par conséquent, aucun effet de la contamination en Pyr ou en 

MePyr n’est mis en évidence pour ce paramètre.  

L’évolution du taux d’éclosion journalier moyen pour l’exposition au Pyr, présenté dans la 

Figure 4.7.a, montre néanmoins que la cinétique d’éclosion tend à être modifiée aux deux plus fortes 

concentrations. En effet, alors que pour les groupes contrôle et Pyr-0,3X, le taux d’éclosion journalier 

décrit un pic bien net atteignant son maximum au jour 10 pf, les courbes correspondant aux 

traitements Pyr-1X et -3X présentent une forme plus écrasée et étalée. Malgré cela, aucune 

différence significative n’est mise en évidence entre les durées du développement embryonnaire 

moyennes évaluées à 9,84 j pf, 9,87 j pf, 10,2 j pf et 9,75 j pf respectivement pour les groupes 

témoin, Pyr-0,3X, -1X et -3X (Figure 4.8).  

Inversement, l’évolution du taux d’éclosion journalier moyen des différents groupes exposés 

au MePyr est très similaire quel que soit les concentrations considérées : les courbes représentées 

dans la Figure 4.7.b décrivent un pic unique et net centré autour du jour 10 pf. L’allure de ces 

courbes indique que les différentes concentrations en MePyr testées n’ont pas interférées avec la 

cinétique d’éclosion des embryons exposés. Entre 84% et 97% des embryons ont éclos au jour 10 pf, 

ce qui confirme un bon synchronisme dans le développement des individus des différents groupes. 

Dans la continuité de ces observations, les durées moyennes du développement embryonnaire des 

poissons exposés au MePyr sont très proches les unes des autres et sont comprises entre 9,39j pf et 

9,87 j pf (Figure 4.8). 

2.3.2.2. Activité cardiaque (23 ± 1 °C) 

Lors de l’exposition au Pyr, les embryons âgés de 6 j pf des groupes contrôle et Pyr-1X 

présentent un rythme cardiaque moyen très similaire et égal à 114 ± 11 batt./min et 

113 ± 5,5 batt./min respectivement (Figure 4.9.a). Pour les traitements Pyr-0,3X et -3X, les individus 

du même âge ont une activité cardiaque moyenne légèrement plus élevée atteignant respectivement 

120 ± 7,0 batt./min et 123 ± 5,2 batt./min. Au jour 7 pf, les embryons des groupes contrôle, Pyr-0,3X 

et -1X ont un rythme cardiaque moyen très proche les uns des autres, compris entre 113 batt./min et 

115 batt./min (Figure 4.9.b). L’activité cardiaque moyenne des individus du groupe Pyr-3X reste 

légèrement plus élevée avec une valeur de 123 ± 4,9 batt./min. Aucun effet significatif du Pyr sur 

l’évolution de ce paramètre n’est mis en évidence par l’analyse statistique des jeux de données. 

Au jour 6 pf, les embryons exposés au MePyr ont un rythme cardiaque moyen compris entre 

124 batt./min et 126 batt./min alors que les individus du groupe témoin ont une activité cardiaque  
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Figure 4.7. Évolution du taux d’éclosion journalier au cours des expositions aux sédiments dopés en 

Pyrène (a) et en Méthylpyrène (b) 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition. 

 
 
 
 

 
Figure 4.8. Durée du développement embryonnaire des Medakas exposés aux sédiments dopés en 

Pyrène et en Méthylpyrène 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Lors du calcul de la 

durée du développement, le jour de la fécondation des embryons est considéré comme le jour 0 pf. 
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Figure 4.9. Activité cardiaque des embryons âgés de 6 j pf (a) et 7 j pf (b) exposés aux sédiments 

dopés en Pyrène et en Méthylpyrène 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). 
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légèrement plus basse, évaluée à 117 ± 3,7 batt./min en moyenne (Figure 4.9.a). Aucune différence 

statistique n’est observée entre les différents traitements. Cependant, la valeur de p entre le groupe 

MePyr-1X et le traitement témoin est proche du seuil de significativité selon le test post-hoc de 

Tukey (p = 0,068). 

Au jour 7 pf, l’ensemble des embryons de l’exposition au MePyr montre un rythme cardiaque 

moyen très similaire quel que soit le traitement considéré, compris entre 120 batt./min et 

123 batt./min (Figure 4.9.b). L’analyse statistique a confirmé l’absence d’effet induit par le MePyr sur 

ce paramètre. 

2.3.2.3. Données biométriques 

L’exposition des embryons de Medaka au MePyr n’a pas induit d’altération des différents 

paramètres biométriques chez les larves à l’éclosion (Figure 4.10.a, b et c). En effet, selon le groupe 

considéré, la longueur totale moyenne des individus éclos varie de 4,86 mm à 4,92 mm, la taille de la 

tête est comprise entre 1,07 mm et 1,10 mm. Le rapport T/L qui en résulte évolue entre 22,1 % et 

22,5 %.  

La longueur moyenne des larves exposées au Pyr est légèrement réduite pour les groupes -1X 

et 3X (4,72 ± 0,21 mm et 4,73 ± 0,19 mm respectivement) en comparaison du groupe témoin 

(4,86 ± 0,03 mm). Cependant, une variabilité plus importante des données biométriques au sein des 

groupes contaminés ne permet pas de discriminer statistiquement les résultats. De manière similaire, 

la taille de la tête s’échelonne en moyenne de 1,06 ± 0,01 mm pour le traitement témoin à 

1,02 ± 0,04 mm pour la plus forte concentration en Pyr. Cette tendance à la diminution reste très 

légère et statistiquement non-significative. Les rapports T/L moyens sont relativement stables 

puisque compris entre 21,6 % et 22,1 %. 

2.3.2.4. Tératogénicité 

Les taux moyens d’individus présentant une ou plusieurs anomalies développementales sont 

illustrés sur la Figure 4.11. Les groupes contrôles des deux séries d’expériences présentent un taux 

basal moyen d’individus malformés relativement élevé de 19,7 ± 14,1 % et de 29,1 ± 3,67 % 

respectivement. Le fort pourcentage d’individus présentant des malformations du squelette axial 

(17 % en moyenne pour les groupes témoins des deux séries d’expositions, Tableau 4.6) participe 

certainement à cette présence non-négligeable de larves malformées au sein des groupes contrôles. 

Seules les deux plus fortes concentrations en Pyr testées ont engendré un accoissement 

significatif (p <0,05 selon le test de Tukey) d’anomalies du développement en comparaison du 

traitement contrôle (Figure 4.11). Les pourcentages d’individus malformés sont de 75,9 ± 25,1 % et 

de 63,1 ± 14,0 % dans les groupes Pyr-1X et -3X respectivement. Malgré une élévation du taux de 

larves malformées à plus de 50 % en moyenne, les résultats du traitement Pyr-0,3X ne sont pas 

statistiquement différents du groupe témoin. Le taux d’individus présentant des malformations 

crânio-faciales (majoritairement au niveau de la mâchoire inférieure) et du système cardio-vasculaire 

(principalement des positionnements et plicatures anormales du cœur) est significativement accru 

(p <0,05 selon le test de Tukey) aux concentrations -3X et -1X de Pyr respectivement (Tableau 4.6). 

De plus, le taux d’individus touchés par des anomalies cardio-vasculaires dans le groupe Pyr-3X est 

proche du seuil de significativité en comparaison du groupe témoin (p = 0,08 selon le test de Tukey).
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Figure 4.10. Mesures biométriques acquises sur les larves nouvellement écloses après exposition 

aux sédiments dopés en Pyrène et en Méthylpyrène 
Les données biométriques acquises au cours du MELA incluent la longueur totale des larves (a), la taille de la 

tête (b) et le rapport T/L (c). Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition  
± écart-type (N = 3). 

 
 
 
 

 
Figure 4.11. Pourcentage d'individus présentant des malformations après exposition aux sédiments 

dopés en Pyrène et en Méthylpyrène 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 
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Tableau 4.6. Pourcentages d'individus impactés par les différents types de malformations après exposition aux 
sédiments dopés en Pyrène et en Méthylpyrène 

 
Œdèmes Squelette axial Cranio-faciale Œil 

Cardio-
vasculaire 

Sac Vitellin 

Exposition au Pyr 
Pyr-0X 2 ± 2,62 % 17 ± 16,8 % 0 ± 0,00 % a 0 ± 0,00 % 6 ± 4,96 % a 0 ± 0,00 % 
Pyr-0,3X 0 ± 0,00 % 27 ± 8,92 % 5 ± 5,26 % a,b 0 ± 0,01 % 31 ± 5,30 % a,b 9 ± 11,0 % 
Pyr-1X 3 ± 2,96 % 34± 24,1 % 10 ± 11,2 % a,b 0 ± 0,00 % 49 ± 17,4 % b 42 ± 40,9 % 
Pyr-3X 10 ± 8,67 % 26 ± 10,6 % 26 ± 11,6 % b 8 ± 14,4 % 42 ± 25,0 % a,b 22 ± 21,0 % 

Exposition au MePyr 
MePyr-0X 4 ± 4,00 % 17 ± 3,93 % 5 ± 6,09 % 0 ± 0,01 % 14 ± 8,49 % a 5 ± 4,72 % 
MePyr-0,3X 6 ± 5,53 % 34 ± 11,2 % 11 ± 9,99 % 4 ± 3,17 % 45 ± 12,1 % b 9 ± 9,11 % 
MePyr-1X 5 ± 5,05 % 30 ± 17,2 % 14 ± 5,28 % 0 ± 0,00 % 48 ± 14,8 % b 20 ± 9,14 % 
MePyr-3X 3 ± 2,42 % 36 ± 14,2 % 5 ± 9,24 % 0 ± 0,00 % 60 ± 12,1 % b 7 ± 6,20 % 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de l’analyse 
statistique sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence 
significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 

Par ailleurs, le pourcentage de larves nouvellement écloses atteintes de déformations du 

squelette axial (lordose, scoliose, cyphose et corps arqué) est compris entre 26 % et 34 % au sein des 

groupes contaminés. Cette tendance à l’augmentation par rapport au groupe contrôle n’est 

cependant pas significative statistiquement, probablement à cause du fort pourcentage d’individus 

témoins concernés par ce type de pathologies. 

L’exposition au MePyr génère un profil de réponses globalement similaire à celui du Pyr en 

termes de tératogénicité. En effet, tous les groupes contaminés en MePyr présentent un 

pourcentage d’individus malformés compris entre 70 % et 78 % significativement plus élevé que le 

traitement témoin (p <0,05 selon le test de Tukey), comme l’illustre la Figure 4.11. Cette 

augmentation semble directement liée à un accroissement du taux d’individus présentant des 

anomalies cardio-vasculaires (majoritairement des positionnements et plicatures anormales du cœur 

ainsi que des hypo- ou dystrophies) qui évolue de manière dose-dépendante de 45 ± 12 % au sein du 

groupe MePyr-0,3X jusqu’à atteindre 60 ± 12 % à la plus forte concentration testée (Tableau 4.6). 

Chez tous les groupes contaminés en MePyr, le taux d’individus touchés par des malformations 

squelettiques est compris entre 30 % et 36 %. Cependant, de la même manière que lors de 

l’exposition au Pyr, cette tendance n’est pas statistiquement significative. 

2.4. Discussion 

2.4.1. Concentrations en Pyr et en MePyr dans le sédiment 

La première étape de la présente étude fut de réaliser un dopage efficace d’une matrice 

sédimentaire de référence en Pyr et en MePyr. L’enrobage du sédiment a été effectué à l’aide d’un 

évaporateur rotatif muni d’un bain marie chauffant et de DCM comme solvant à raison de 2 mL/g de 

sédiment. Cette technique présente de nombreux avantages notamment une bonne 

homogénéisation du sédiment avec le composé d’intérêt, une évaporation quasi-totale du solvant et 

une large gamme de concentrations de dopage possibles grâce à l’utilisation d’un solvant organique 

qui permet d’augmenter la solubilité du HAP étudié.  

Il existe actuellement différentes méthodes permettant l’enrobage de sédiment avec des 

composés hydrophobes qui ont été largement décrites et critiquées dans la revue de Northcott & 

Jones (2000). Selon ces auteurs, la technique appliquée au cours de notre étude peut, malgré les 
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avantages qu’elle présente, induire quelques biais lors de l’évaluation de la toxicité des sédiments 

ainsi dopés. En effet, l’utilisation d’une quantité importante de solvant organique présente un risque 

de persistance du DCM au sein de la matrice sédimentaire ce qui peut induire d’une part des 

réponses toxiques chez les organismes test, et d’autre part modifier les propriétés physico-chimiques 

du sédiment et la biodisponibilité du contaminant. Afin de tenter de limiter au maximum ces effets 

indésirables, le temps d’évaporation appliqué lors du dopage est relativement long (environ une 

heure) et ne prend fin que lorsque le sédiment est visuellement complètement sec. Par ailleurs, une 

fois dopé, le sédiment est conservé toute une nuit sous hotte à température ambiante afin de 

favoriser la volatilisation des résidus potentiels de DCM. Enfin, puisqu’il est impossible d’empêcher la 

modification de la matrice sédimentaire par le solvant, nous avons choisi de faire subir le même 

traitement au sédiment contrôle (le contaminant est remplacé par le même volume de solvant). Les 

éventuels effets toxiques mis en évidence chez les embryons exposés au sédiment dopé sont ensuite 

systématiquement comparés à ceux observés pour le groupe témoin exposé au solvant seul. 

D’après Northcott & Jones (2000), quelle que soit la procédure de dopage choisie, celle-ci 

induit inexorablement des biais expérimentaux lors de l’évaluation de la toxicité d’une substance 

dopée sur une matrice sédimentaire par rapport au même sédiment contaminé dans des conditions 

naturelles. Comme discuté dans le cas des métaux lourds, il convient de garder à l’esprit ce 

phénomène lors de l’exploitation des résultats issus des tests de toxicité utilisant des sédiments 

dopés. 

L’efficacité du protocole de dopage a été confirmée par des rendements d’enrobage du 

sédiment d’Yville relativement élevés pour les deux composés, compris entre 84 % et près de 100 % 

pour le Pyr et 67 % à 79 % pour le MePyr. Inversement, les rendements d’enrobage obtenus avec le 

sédiment de Marcenac sont extrêmement faibles avec des valeurs de 13 % et 20 % respectivement 

pour les deux HAP étudiés. Il semblerait que ces variations de l’efficacité d’enrobage proviennent de 

la nature différente des deux sédiments. En effet, il est maintenant largement établi que les HAP 

s’adsorbent différemment sur les particules sédimentaires en fonction de leur répartition 

granulométrique ainsi que de la nature et la qualité de la matière organique du sédiment (Ghosh et 

al., 2000). Par ailleurs, le sédiment de Marcenac présente des teneurs en éléments métalliques plus 

importantes que celui d’Yville (voir Chapitre 3, paragraphe 2.2.3.1). Or, les métaux et les HAP ont une 

même affinité particulière pour la matière organique. Il est donc envisageable que les composés 

métalliques naturellement présents dans le sédiment de Marcenac occupent déjà une partie des 

sites de fixation potentiels des HAP, limitant ainsi leur adsorption à court-terme lors de la procédure 

d’enrobage.  

Le dopage du sédiment d’Yville a permis d’obtenir des concentrations d’exposition en Pyr et en 

MePyr proches des valeurs cibles. Cependant, la caractérisation chimique de ces sédiments après 

exposition (T10) a mis en évidence une diminution importante de la charge en composés d’intérêt. 

Cette perte a pu représenter jusqu’à 85 % de la valeur initiale (T0). Au cours de la période 

d’exposition, un phénomène de photolyse des composés organiques a pu avoir lieu. Ce phénomène a 

déjà été rapporté dans la littérature pour le Pyr présent dans les eaux de surface et dans les couches 

supérieures des sols (Zhang et al., 2010 ; Jacobs et al., 2008). Par ailleurs, l’un des processus clé de la 

dégradation des HAP dans les sédiments est la biodégradation par la flore microbienne. Les bactéries 

Mycobacterium vandaalenii PYR-1 peuvent minéraliser jusqu’à 80 % du Pyr contenu dans les 

sédiments en moins de 15 j selon les travaux de Cui et al. (2011). Les profils d’oxygène mesurés dans 
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les sédiments, sous des conditions d’exposition similaires à celles appliquées dans cette étude, 

semblent indiquer un développement de microorganismes au sein des matrices sédimentaires dans 

les jours qui suivent la réhumidification du sédiment. Cependant, nous n’avons pas effectué d’étude 

microbiologique permettant d’affirmer ou non la présence d’une flore microbienne capable de 

dégrader les HAP. Par ailleurs, Zhao et al. (2009) ont montré que le taux d’extraction du Pyr dopé 

dans des sols pouvait être réduit jusqu’à 40 % à 60 % sur une période d’environ un mois, lors d’un 

stockage sous forme sèche, stérile et à l’obscurité dans des flacons scellés. Ces auteurs attribuent 

cette réduction de l’extractabilité du Pyr à sa diffusion dans les micropores du sol, aux changements 

de répartition avec la matière organique du sol ou à d’autres processus impliqués dans le 

phénomène de vieillissement du sol. Pour ce qui concerne notre étude, une adsorption des HAP sur 

les parois en plastique des boites de Petri d’exposition a pu également engendrer une diminution de 

la concentration en Pyr et MePyr dosée dans les sédiments. 

Malheureusement, au cours de la présente étude, les analyses chimiques des sédiments après 

exposition (T10) ayant été entreprise plusieurs semaines après la date de prélèvement (alors que les 

dosages T0 ont été effectués dans les jours qui ont suivi le dopage), il nous est impossible de définir 

si la perte et/ou dégradation des composés a eu lieu pendant l’expérience et/ou lors de l’étape de 

stockage (-20 °C) ou de préparation des échantillons avant analyse (lyophilisation).  

Le dopage en Pyr et en MePyr a conduit à des concentrations initiales dans le sédiment d’Yville 

de 218 ng/g et 183 ng/g pour le traitement 0,3X, de  894 ng/g et 577 ng/g pour la condition 1X et de 

2 552 ng/g et 1 742 ng/g pour la concentration 3X respectivement pour le HAP parent et son dérivé 

alkylé.  

2.4.2. Estimation de la concentration en HAP dans la colonne d’eau 
et toxicité aiguë 

Selon les travaux de Geffard et al. (2003) sur les larves d’huîtres Crassostrea gigas exposées à 

des sédiments contaminés en polluants organiques, la biodisponibilité des HAP serait fortement 

corrélée à leur solubilité (dépendante du coefficient de partage octanol-eau, Kow) impliquant que 

seule la fraction de HAP dissoute serait bioaccumulable et donc toxique pour les organismes. Des 

résultats similaires sont rapportés par Sverdrup et al. (2002) lors de l’exposition de collemboles 

Folsomia fimetaria à des sols artificiellement dopés en divers HAP. Ces auteurs proposent d’ailleurs 

des équations permettant d’estimer la concentration en HAP dans l’eau à partir de leur teneur dans 

les sols, du coefficient Kow et de la teneur en carbone organique du sol. Nous avons appliqué ces 

formules aux différents traitements testés dans la présente étude et les teneurs en Pyr et en MePyr 

issues de cette estimation sont présentées dans le Tableau 4.7.  

D’après ce modèle, le dopage du sédiment d’Yville effectué au cours de la présente étude 

conduirait à des concentrations dans la colonne d’eau comprises entre 2,36 µg/L et 26,5 µg/L pour le 

Pyr et entre 1,05 µg/L et 10,0 µg/L pour le MePyr, selon la teneur initiale du sédiment en HAP.  

Cependant, ces valeurs ne sont que purement indicatives car certaines incertitudes et/ou 

inexactitudes sont inhérentes à cette estimation comme discuté dans la première partie de ce 

chapitre (voir paragraphe 1.1.). L’utilisation de ces concentrations extrapolées pour déterminer les 

doses d’exposition des organismes et établir des LOEC/NOEC suppose que seule la fraction dissoute 

des HAP est biodisponible pour les organismes aquatiques exposés à ces composés en présence ou 

non de sédiment. Comme mentionné précédemment, cette hypothèse est supportée par plusieurs 
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travaux (par exemple, Carls et al., 2008 ; Geffard et al., 2003). Cependant, d’autres études semblent 

montrer que la phase dissoute n’est pas le seul vecteur de contamination des embryons exposés à 

des sédiments contaminés et qu’une partie des effets toxiques induits pourrait être liée au simple 

contact des embryons avec un substrat contaminé (Hollert et al., 2003 ; Kocan et al., 1996). Les 

concentrations estimées en HAP dissous ne seront donc ici utilisées qu’à titre indicatif afin de situer 

globalement les niveaux d’exposition de la présente étude par rapport aux données de la littérature. 

Tableau 4.7. Estimation des concentrations en Pyr et en MePyr dans la phase 
aqueuse selon les travaux de Sverdrup et al. (2002) 

 
log Kow log Koc Kd 

Pyrène 5,20
 (1)

 4,82
 (1)

 92,5
 (4)

 
Méthylpyrène 5,48

 (2)
 5,09

 (3)
 174

 (4)
 

 

Concentration dosée dans 
le sédiment  
(ng/g, T0) 

Concentration estimée 
dans l’eau

 (5)
 

(µg/L) 
 

Pyr-0,3X 218 2,36 
 

Pyr-1X 894 9,67 
 

Pyr-3X 2452 26,5 
 

MePyr-0,3X 183 1,05 
 

MePyr-1X 577 3,32 
 

MePyr-3X 1742 10,0 
 

(1) valeur utilisée par Sverdrup et al. (2002) ; (2) valeur prédite par l’US-EPA EPI suite™ ; 
(3) valeur calculée selon l’équation établie par Sverdrup et al. (2002) :        

                    ; (4) valeur calculée selon l’équation établie par Sverdrup et al. 
(2002)           où    est la fraction de carbone organique du sédiment égale à 
0,0014 pour le sédiment d’Yville (voir Chapitre 3 paragraphe 2.2.2) ; (5) valeur estimée 
selon la formule                              . N.B. :     est le coefficient de 
partage n-octanol/eau ;     est le coefficient de partage carbone organique du 
sédiment/eau ;    est le coefficient de partage sédiment/eau. 

Le Pyr et le MePyr, même aux plus fortes doses, n’ont pas induit d’effet létal chez les 

embryons et larves de Medaka, malgré une légère tendance à la diminution de la viabilité observée 

pour les deux plus fortes concentrations en Pyr. De façon similaire, le succès d’éclosion et la durée du 

développement embryonnaire n’ont pas été altérés significativement par l’exposition aux deux HAP 

en comparaison du traitement témoin. Ces résultats sont en accord avec les observations de Hendon 

et al. (2008) qui ont exposé des embryons et larves de Cyprinodon variagatus à des concentrations 

en Pyr comprises entre 20 µg/L et 150 µg/L durant 18 j pf. En effet, ces auteurs rapportent des effets 

létaux chez les embryons et larves exposées seulement à partir de 60 µg/L de Pyr. Une réduction du 

succès d’éclosion n’est notable que pour la plus forte dose et aucun traitement n’induit d’altération 

de la durée du développement du C. variagatus. Cependant, une augmentation significative de la 

mortalité des larves de Sebastiscus marmoratus a été observée après 8 j d’exposition à seulement 

1 µg/L de Pyr (Li et al., 2011a). Ces résultats semblent indiquer une grande différence de sensibilité 

inter-espèces au Pyr.  

À notre connaissance, aucune donnée toxicologique n’est disponible concernant les effets du 

MePyr chez le poisson ce qui ne nous permet pas de comparer nos données à celles de la littérature.  

2.4.3. Tératogénicité du Pyr et du MePyr 

L’activité cardiaque des embryons exposés au Pyr et au MePyr n’a pas été modulée 

significativement par ces composés. Cette observation est cohérente (tout du moins pour le Pyr) avec 

les résultats rapportés chez des embryons de D. rerio exposés à environ 1 mg/L de Pyr pour lesquels 

la fréquence et le rythme cardiaque n’a pas été notablement impactée par ce HAP (Incardona et al., 
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2004). Néanmoins, le système cardio-vasculaire n’a pas été totalement insensible suite à l’exposition 

au Pyr et au MePyr. En effet, les deux composés ont induit un accroissement significatif des 

pathologies cardiaques incluant majoritairement des positionnements et plicatures anormales du 

cœur ainsi que des hypo- ou dystrophies de cet organe. Ces symptômes ont été particulièrement 

marqués chez les individus exposés au MePyr dès la plus faible concentration testée. A l’inverse, des 

malformations de la mâchoire inférieure ont été spécifiquement induites chez les larves exposées au 

Pyr-3X. Enfin, le pourcentage d’individus présentant des déformations du squelette axial s’élève de 

26 % à 37 % après exposition au Pyr et jusqu’à 36 % pour le MePyr. Cependant, en raison d’un niveau 

basal relativement élevé de ces anomalies du développement (17 % en moyenne) au sein du groupe 

témoin, nous n’avons pas pu mettre en évidence de différence statistique entre les traitements.  

Les pathologies cardiaques engendrées par le Pyr et le MePyr au cours de la présente étude 

chez les larves de Medaka sont très similaires à celles décrites par Antkiewicz et al. (2005) après 

exposition d’embryons de D. rerio à la 2,3,7,8-tétrachlorodibenzo-p-dioxine (TCDD). En effet, ces 

auteurs rapportent une plicature du cœur altéré par la dioxine résultant en un positionnement relatif 

anormale du ventricule et de l’atrium. La taille du cœur est également réduite lors de l’exposition à 

ce composé et une dystrophie des deux chambres cardiaques est également observée par rapport 

aux individus contrôles. Un tel parallèle entre les effets de la TCDD et du Pyr a déjà été mis en 

évidence chez le D. rerio par plusieurs auteurs (Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2005 ; 

Incardona et al., 2004). Cependant, chez cette espèce, le Pyr induit plus particulièrement un 

syndrome d’anémie, une altération de la circulation vasculaire périphérique au niveau de la tête et 

du tronc (Incardona et al., 2004) et la formation d’œdèmes péricardiques et périvitellins (Incardona 

et al., 2005). A l’inverse, l’exposition des embryons de D. rerio au phénanthrène (HAP tricyclique) et 

au benzo[a]anthracène (Incardona et al., 2006) conduit à des pathologies cardiaques similaires à 

celles décrites dans notre étude et celle de Antkiewicz et al. (2005).  

Toujours chez les embryons de D. rerio, la présence de morpholino ahr2 procure une certaine 

résistance face aux effets létaux et morphologiques induits par le Pyr (Incardona et al., 2005). De 

manière surprenante, au cours de la même étude, les auteurs rapportent que le morpholino cyp1A 

permet certes de contrecarrer certaines conséquences tératogènes du Pyr, comme la formation 

d’œdèmes par exemple, mais ne fait que retarder de plusieurs heures la létalité induite par ce 

composé. En 2006, ces mêmes auteurs complètent ces travaux en démontrant que la neutralisation 

de l’induction de ahr1a prévient des dommages hépatiques, de l’apparition d’œdèmes et de 

l’induction de la mort des cellules du tube neural mais ne permet pas d’empêcher le développement 

de malformations squelettiques, l’induction de CYP1A au niveau de l’endothélium vasculaire, ni in 

fine la mort des individus exposés même si celle-ci est à nouveau retardée de plusieurs heures et 

peut-être liée à une perte d’efficacité du morpholino (Incardona et al., 2006). Les résultats recueillis 

lors de ces études suggèrent que (1) l’induction de l’activité hépatique de CYP1A est fortement 

impliquée dans la toxicité systémique du Pyr, probablement par l’intermédiaire de la production d’un 

métabolite toxique ou d’ERO ; (2) la métabolisation du Pyr au niveau de l’endothélium vasculaire 

peut également contribuer à l’induction de certains effets tératogènes, notamment l’apparition de 

courbures de la colonne vertébrale ; (3) la similitude des effets induits par le Pyr et la TCDD suggère 

des mécanismes d’action similaires, en relation étroite avec la voie de signalisation de l’AhR 

(Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2004). 
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Contrairement à ce qui est rapporté par Incardona et al. (2005), l’exposition des embryons de 

Medaka à la plus forte dose de Pyr a induit une augmentation significative de l’occurrence des 

malformations des mâchoires, notamment inférieure. Ces mêmes effets tératogènes ont été 

rapportés chez les larves de Sebastiscus marmoratus exposées au Pyr, au B[a]P et au phénanthrène 

(Li et al., 2011a) et chez les embryons de D. rerio exposés à la TCDD (Teraoka et al., 2002). Selon 

cette dernière étude, la TCDD agirait dans un premier temps directement sur la mâchoire en inhibant 

son développement puis, dans un second temps, une perturbation du flux sanguin viendrait appuyer 

cet effet. De plus, une induction de l’expression du gène ahr2 est également observée au niveau des 

mâchoires déformées par la TCDD suggérant une implication de cette voie métabolique dans 

l’apparition des effets tératogènes cranio-faciaux de ce composé, indépendamment de l’insuffisance 

circulatoire au moins jusqu’à 72 h pf chez le D. rerio (Teraoka et al., 2002).  

L’apparition de malformations cranio-faciales n’a pas été induite en présence du MePyr ce qui 

semble montrer que cet effet est spécifique du Pyr, dans notre étude. Cependant, alors que pour ce 

dernier composé les anomalies cardiovasculaires n’apparaissent significativement qu’à la 

concentration 1X, le MePyr engendre une augmentation notable de l’occurrence de ce type de 

pathologie dès la plus faible concentration testée. En conséquence, le pourcentage d’individus 

morphologiquement impactés par la contamination augmente significativement dès 183 ng/g de 

MePyr mais seulement à partir de 894 ng/g de Pyr. Ces résultats semblent indiquer une 

tératogénicité accrue du dérivé alkylé en comparaison du HAP parent. Turcotte et al. (2011) notent 

également une embryotoxicité des alkyl-phénanthrènes plus importante que le phénanthrène non-

substitué, avec des effets rappelant également ceux de la dioxine chez les embryons de Medaka 

japonais O. latipes.  

Une fois encore, le pourcentage d’individus malformés s’est avéré le paramètre le plus sensible 

lors d’une exposition d’embryons de Medaka à des sédiments contaminés en Pyr et en MePyr. Ce 

marqueur a donc été utilisé pour évaluer les LOEC pour ces composés qui ont été évaluées 

respectivement à 894 ng/g et 183 ng/g. Aucune valeur de LOEC ou NOEC n’est définie pour le Pyr 

concernant le compartiment sédimentaire par la DCE (UE, 2005a). Par contre, il existe une valeur de 

NOEC pour les sols établie à 13 µg/g de Pyr qui résulte en une PNEC de 1,3 µg/g. Les LOEC issues de 

notre étude sont bien inférieures en comparaison de ces estimations. Cependant, la valeur de LOEC 

déterminée pour le Pyr est comprise entre la valeur TEC (threshold effect concentration) de 195 ng/g 

et la valeur PEC (probable effect concentration) de 1 520 ng/g établit par MacDonald et al. (2000). Le 

fait que la LOEC obtenue chez les embryons de Medaka soit supérieure à la concentration en dessous 

de laquelle des effets nocifs sont peu probables et inférieure à celle au-delà de laquelle des effets 

nocifs sont probables dénote une bonne sensibilité du test MELA pour l’évaluation de la toxicité de 

ce HAP dans les sédiments. 

3. ANALYSE CROISEE DES EFFETS EMBRYOTOXIQUES ET DES REPONSES 

BIOMOLECULAIRES APRES EXPOSITION AU PYRENE ET AU 

METHYLPYRENE 

L’analyse de l’expression de gènes cibles après exposition des embryons de Medaka à des 

sédiments artificiellement contaminés par un élément métallique modèle, le Cd, a permis de mettre 
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en évidence la perturbation de différents processus physiologiques notamment le métabolisme 

mitochondrial, la régulation du cycle cellulaire et les réparations des dommages à l’ADN. L’utilisation 

de la technique de RT-PCR s’est ainsi avérée performante et prometteuse dans le cadre de l’étude 

des mécanismes de toxicité d’un xénobiotique chez les SPD poisson.  

Au cours de la présente étude, nous avons souhaité conserver cette approche biomoléculaire 

pour tenter d’approfondir les connaissances actuelles concernant les mécanismes d’action de deux 

HAP environnementaux relativement peu étudiés chez les SPD poisson. Les effets de la 

contamination artificielle de sédiments en Pyr et MePyr sur l’expression de gènes cibles ont été 

étudiés à deux moments clés du développement du Medaka japonais : à la fin de l’organogénèse (au 

jour 7 pf) et à l’éclosion (aux alentours du jour 9 pf). Le potentiel génotoxique des deux polluants 

organiques a également été évalué par le test comète sur des larves âgées de 48 h post-éclosion (soit 

au jour 12 pf). Afin de pouvoir proposer une analyse croisée des effets embryotoxiques et 

génotoxiques du Pyr et du MePyr, les mêmes paramètres « phénotypiques » (viabilité, taux 

d’éclosion, durée de développement, biométrie, malformations et rythme cardiaque) que lors de la 

première série d’expositions ont été suivis. Nous avons choisi d’étudier les effets génotoxiques au 

sens large des deux HAP sélectionnés potentiellement induits par la plus faible (0,3X = 270 ng/g p.s.) 

et la plus forte concentration (3X = 2700 ng/g p.s.) pour lesquelles des effets tératogènes ont été mis 

en évidence lors de la première exposition.  

3.1. Choix des gènes étudiés 

Compte tenu des mécanismes d’action connus du Pyr et du MePyr ainsi que des HAP en 

général (voir partie 1 de ce chapitre), 12 gènes d’intérêt dont les séquences codantes sont 

disponibles sur les bases de données spécialisées, ont été sélectionnés de manière à étudier les 

effets de ces composés sur une large gamme de processus cellulaires potentiellement impactés par 

ces substances : 

 La chaine respiratoire mitochondriale : cytochrome c oxydase sous-unité I du complexe IV 

(coxI). 

 Les mécanismes de métabolisation : métabolisation des xénobiotiques par la voie du 

cytochrome P450-1A (cyp1A).  

 Les systèmes antioxydants : superoxyde dismutase cytosolique à cofacteur Cu et Zn 

(sodCu) et mitochondriale à cofacteur Mn (sodMn) 

 Les mécanismes d’arrêt du cycle cellulaire et d’apoptose : le gène suppresseur de tumeur 

p53 et le gène codant la protéine pro-apoptotique de la famille Bcl (bax).  

 Les processus du développement embryonnaire : le gène wnt1 impliqué dans la 

somitogénèse et la prolifération cellulaire de manière générale. 

 Les systèmes de réparation de l’ADN : le gène ogg1 spécifique des réparations des lésions 

oxydatives des bases de l’ADN telles que la 8-oxodG. 

 Le métabolisme de la vitamine A : le gène raldh2 (Rétinaldéhyde déshydrogénase 2, 

également appelé aldh1a2, aldéhyde déshydrogénase famille 1 membre A2) codant pour 

l’enzyme nécessaire à la production d’acide rétinoïque à partir du rétinal ; les récepteurs 
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nucléaires de l’acide rétinoïque rarα1 et rarγ1 ainsi que le récepteur X des rétinoïdes 

rxrα1.  

Le gène β-actine a été utilisé comme gène de référence. 

3.2. Protocole expérimental 

Le protocole expérimental appliqué lors de l’évaluation des effets génotoxiques au sens large 

du Pyr et du MePyr sur les SPD du Medaka est globalement similaire à celui présenté dans le Chapitre 

3 paragraphe 4.2. Une nouvelle fois, l’ensemble du matériel utilisé (boîtes d’exposition, quantités de 

sédiment et de milieu…) a été adapté au nombre d’embryons exposés afin que les conditions 

d’exposition soient au maximum identiques à celles appliquées lors des expériences précédentes. 

3.2.1. Conditions d’exposition 

Les quantités de matériel biologique nécessaires à l’analyse de la génotoxicité du Pyr et du 

MePyr sont synthétisées dans le Tableau 4.8. 

Tableau 4.8. Quantités de matériel biologique nécessaires aux analyses moléculaires 
entreprises après exposition des embryons au Pyr et au MePyr 

Analyse 
Nb. d'individus par 

prélèvement 
Nb. de prélèvement 

par réplicat 
Nb. d'individus 

total par réplicat 

RT-PCR 8 3 24 
Test comète 5 1 5 

  TOTAL 29 

Lors de la première exposition, le Pyr a montré une tendance à la réduction de la survie 

embryonnaire et larvaire à partir de la concentration 1X testée. Afin de pallier cet effet tout en 

garantissant la possibilité de suivre les réponses phénotypiques sans compromettre l’analyse des 

effets génotoxiques, le nombre d’individus par réplicat a été augmenté de 30 à 70 embryons. Comme 

précédemment, chaque condition d’exposition (0X : contrôle ; Pyr-0,3X : 270 ng/g ; Pyr-3X : 2 700 

ng/g ; MePyr-0,3X : 270 ng/g ; MePyr-3X : 2 700 ng/g) a été reproduite en six réplicats dans le but 

d’effectuer les prélèvements indépendamment sur les deux stades de développement sélectionnés 

et sur trois réplicats expérimentaux à chaque stade. L’ensemble des conditions d’exposition 

appliquées au cours de cette étude sont présentées dans le Tableau 4.9. 

Ces ajustements ont porté le nombre total d’embryons nécessaires à cette expérience à 2 100 

individus. En raison de ce nombre élevé, les embryons de Medaka ont été fournis par le GIS-

AMAGEN. Dès réception et après le tri de ceux-ci, les embryons âgés de 24 h pf ont été exposés selon 

le protocole décrit dans le Chapitre 2 au paragraphe 6.1, sans renouvellement d’ERS (le niveau à 

seulement été complété au besoin). 

Tableau 4.9. Conditions d'exposition appliquées lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits 
par le Pyr et le MePyr chez les embryons de Medaka 

Nb. Conditions 
traitées 

Nb. Réplicats par 
condition 

Ø BP 
(mm) 

Nb. 
Emb. 

Stade 
Msed 

(g p.s.) 
Vh ERS  
(mL) 

Vi ERS  
(mL) 

Tincub 
(°C) 

Photop.  
(j/n) 

5 6 55 70 1 j pf 12 4,5 2,5 26 °C 12 h/12 h 

Ø BP : diamètre de la boite de Pétri d’exposition ; Nb. Emb. : nombre d’embryons exposés par réplicat ; Msed : masse de 
sédiment par réplicat en gramme de poids sec ; Vh ERS : volume d’ERS ajouté pour humidifier le sédiment de chaque réplicat ; Vi 
ERS : volume d’ERS ajouté dans un réplicat pour immerger les embryons ; Tincub : température d’incubation des embryons pour 
toute la durée du test ; Photop. : photopériode appliquée pour toute la durée du test en h de jour/h de nuit. 
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3.2.2. Paramètres suivis et prélèvements 

L’ensemble des paramètres suivis et des analyses effectuées au cours de ce test, ainsi que leur 

cinétique de mesure est présenté dans le Tableau 4.10. 

Les échantillons de sédiments (5 g p.s.) destinés aux dosages du Pyr et du MePyr à T0, T7 (3 

réplicats) et T9 (3 réplicats) sont prélevés comme indiqué au paragraphe 2.1.2 de ce chapitre. À T7 et 

T9, une fois les prélèvement biologiques effectués, l’ERS des trois réplicats de chaque condition est 

poolé dans un tube à centrifuger en verre pyrolisé, maintenu à 4 °C et à l’obscurité puis centrifugé à 

environ 3 500 xg pendant 15 minutes à 15 °C. Le surnageant est récupéré et placé dans une bouteille 

en verre de 50 mL pour être congelé et stocké à -20 °C jusqu’à analyse. Par ailleurs, un prélèvement 

d’ERS à T0 (20 mL d’ERS vierge) également destiné à la caractérisation chimique a été effectué puis 

conditionné et stockés dans les mêmes conditions. 

Tableau 4.10. Paramètres étudiés lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Pyr et le 
MePyr chez les embryons de Medaka 

Paramètre/Analyse 
Matrice 

concernée 
Cinétique de mesure Donnée dérivée 

Caractérisation chimique 
Sédiment 

ERS 

T0 (avant exposition) 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Suivi de la contamination 

RT-PCR* 
Embryons 

Larves 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Expression génique 

Viabilité Embryons Tous les jours Viabilité embryonnaire 

Rythme Cardiaque** Embryons Jour 6 et 7 pf Activité Cardiaque 

Éclosions*** 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Taux d'éclosion 
Durée du développement 

Données biométriques**** Larves Jour d'éclosion 
Longueur totale 
Taille de la tête 

Rapport T/L 

Malformations**** Larves Jour d'éclosion Occurrence des malformations 

Dommages ADN (Test Comète)***** Larves 2 j post-éclosion Pourcentage d'ADN dans la queue 

N.B. : Toutes les observations sont effectuées sur l’ensemble des individus (embryons et/ou larves) de chaque réplicat sauf 
indication contraire ci dessous.  
* Analyse effectuée sur 3 pools de 8 individus par réplicat (N=3) et par temps de prélèvement 
** Mesure effectuée sur 5 embryons par réplicat (N=3) 
*** Observation effectuée sur l’ensemble des individus de 3 réplicats par condition 
**** Mesure effectuée sur 15 larves par réplicat (N=3) 
***** Analyse effectuée sur un pool de 5 larves par réplicat (N=3) 

N.B. : l’arrêt de l’exposition a lieu au moment du pic d’éclosion, lorsque tous les prélèvements 

ont été faits. L’expérience prend fin dès que les prélèvements destinés au test comète ont été 

effectués. 

Les prélèvements biologiques destinés aux analyses par RT-PCR ainsi que le suivi des différents 

marqueurs phénotypiques sont effectués comme décrit dans le Chapitre 3 paragraphe 4.2.2. Les 

pools de larves âgées de 12 j pf destinés au test comète sont prélevés comme décrit dans le 

paragraphe 2.1.2 du Chapitre 3. 

Par ailleurs, un suivi de l’oxygène dissous à l’interface ERS-sédiment a été effectué durant 

toute la période d’exposition des embryons (soit environ 10 j pf). Les mesures ont confirmé une 

bonne oxygénation du milieu, supérieure à 80 % de saturation pendant toute la durée du test sur 

sédiment.  
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3.3. Concentrations en HAP dans le sédiment et l’ERS 

Les résultats de la caractérisation chimique des sédiments effectuée au cours de cette étude 

pour les différents temps de prélèvements (T0, T7 et T9) sont présentés dans le Tableau 4.11.  

Les procédures d’enrobage du sédiment appliquées dans cette étude ont montré une efficacité 

de dopage comparable à celle obtenue précédemment pour le Pyr et le MePyr. Il en résulte des 

concentrations d’exposition égale à 248 ng/g pour le traitement Pyr-0,3X et de 2 769 ng/g pour Pyr-

3X après soustraction du niveau basal en Pyr du sédiment d’Yville (rendements d’enrobage respectif 

de 82 % et 92 %). Concernant le MePyr et conformément à ce qui a été observé précédemment, les 

concentrations d’exposition sont légèrement inférieures avec des teneurs en MePyr de 202 ng/g 

pour la condition MePyr-0,3X et de 2 586 ng/g pour le traitement MePyr-3X (efficacité de dopage de 

70 % et 88 % respectivement).  

Tableau 4.11. Concentrations en Pyr et MePyr dans les sédiments utilisées lors 
de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le 
Pyr et le MePyr chez les embryons de Medaka 

  Cdosée (ng/g p.s.) 
 

Ccible 

(ng/g) 
Cthéorique 

(ng/g) 
Renrobage 

(%)   T0 T7 T9 
 

Concentrations en Pyrène 
Contrôle < 0,1. (1) (1) 

 
0 0 - 

Pyr-0,3X 250 (1) (1) 
 

270 301 82 
Pyr-3X 2770 (1) (1) 

 
2700 3008 92 

MePyr-0,3X 62 (1) (1) 
 

0 0 - 
MePyr-3X < 0,1 (1) (1) 

 
0 0 - 

Concentrations en Méthylpyrène 
Contrôle < 0,1 (1) (1) 

 
0 0 - 

Pyr-0,3X < 0,1 (1) (1) 
 

0 0 - 
Pyr-3X < 0,1 (1) (1) 

 
0 0 - 

MePyr-0,3X 202 (1) (1) 
 

270 290 70 
MePyr-3X 2586 (1) (1) 

 
2700 2946 88 

Valeur du background (ng/g p.s. )   Pyr : 1,73 ± 1,65   MePyr : < 0,1    

(1) : en cours d'analyse au sein de l’équipe « AQUA » du LPTC sous la direction du 
DR1 H. Budzinski ; Cdosée : concentration dosées ; Ccible : concentration 
sélectionnées pour le test embro-larvaire ; Cthéorique : concentration attendue 
après enrobage (après ajustement à la concentration des solutions de 
contamination et la quantité exacte de matrice dopée) ; Renrobage : rendement de 
l’enrobage.  

Les analyses de l’ERS sont en cours au sein de l’équipe au sein de l’équipe « AQUA » du LPTC 

sous la direction du DR1 H. Budzinski. 

3.4. Toxicité et modification du profil d’expression génique 

3.4.1. Toxicité aigüe 

Comme lors de la série d’exposition précédente, l’exposition au Pyr induit une réduction dose-

dépendante de la survie moyenne des embryons exposés. Cette diminution de la viabilité 

embryonnaire est significative (p <0,05 selon le test de Tukey) pour le traitement Pyr-3X 

(91,6 ± 1,33 %) en comparaison du groupe contrôle (96,8 ± 2,24 %). Chez les groupes exposés au 

MePyr, le taux de survie embryonnaire moyen est compris entre 95 % et 96 %, soulignant une fois 

encore l’absence de toxicité aigüe de ce composé à des concentrations allant de 200 ng/g à près de 

2 600 ng/g. L’ensemble des résultats concernant le taux de survie des embryons au cours de cette 

exposition est illustré par la Figure 4.12. 
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Figure 4.12. Taux de survie des embryons lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et 

biomoléculaires induits par le Pyr et le MePyr 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 6). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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3.4.2. Tératogénicité & autres effets sublétaux 

3.4.2.1. Développement embryonnaire 

De façon similaire à ce qui a été observé pour la survie embryonnaire, le taux d’éclosion 

moyen tend à diminuer avec l’augmentation de la concentration en Pyr des sédiments (Figure 4.13.a) 

d’environ 87 % pour le groupe témoin à seulement 71 % de moyenne pour le traitement Pyr-3X.  

Cependant, cette tendance ne s’avère pas statistiquement significative selon le test post-hoc 

de Tukey. Une réduction significative du succès d’éclosion (46,1 ± 17,0 %) est observée à la 

concentration MePyr-0,3X par rapport à la condition témoin (87,0 ± 8,74%) alors que le taux 

d’éclosion moyen observé pour la plus forte dose de ce composé reste supérieur à 80 % (Figure 

4.13.a). 

La durée du développement embryonnaire n’a pas été affectée par la présence de Pyr et de 

MePyr dans les sédiments (Figure 4.13.b). En effet, l’âge moyen des embryons à l’éclosion varie très 

peu d’une condition à une autre puisque compris entre 9,20 j pf et 9,36 j pf quel que soit le 

traitement considéré. 

Cependant, il est important de garder en mémoire que le succès d’éclosion et la durée du 

développement n’ont été suivis que sur une durée de 12 j pf et qu’un nombre non-négligeable 

d’embryons non-éclos subsistait à la fin du test. Les résultats présentés ici pour ces deux paramètres 

auraient donc pu être quelque peu différents si l’expérience s’était poursuivie sur une période plus 

longue, comme lors des tests précédents. 

3.4.2.2. Activité cardiaque (23 ± 1 °C) 

L’activité cardiaque des embryons âgés de 6 j pf et de 7 j pf a été évaluée sur les réplicats 

destinés aux prélèvements sur stade larvaire. La Figure 4.14 illustre des résultats obtenus au sein des 

différents traitements. 

Au jour 6 pf, les rythmes cardiaques moyens des embryons provenant des différents groupes 

sont très similaires et compris entre 94 batt./min et 97 batt./min, à l’exception du traitement Pyr-3X 

pour lequel l’activité cardiaque moyenne se situe aux alentours de 87 batt./min. Ce léger 

ralentissement du rythme cardiaque n’est cependant pas significativement différent du contrôle. 

Chez les embryons de 7 j pf, les activités cardiaques moyennes chez les individus exposés (de 

88 batt./min à 94,5 batt./min) semblent légèrement plus rapides par rapport à celle des embryons 

témoins (86,3 ± 2,9  batt./min). Cependant, seul le traitement Pyr-0,3X induit une tachycardie 

significative (94,5 ± 3,82  batt./min, p <0,05 selon le test de Tukey) par rapport au groupe contrôle. 

3.4.2.3. Données biométriques 

De manière générale, l’exposition au Pyr et au MePyr induit une réduction dose-dépendante 

de la longueur totale des larves à l’éclosion (Figure 4.15.a). En effet, les larves issues des traitements 

Pyr-3X et MePyr-3X mesurent respectivement 4,36 ± 0,05 mm et 4,32 ± 0,05 mm alors que la 

longueur totale moyenne des individus contrôle est de 4,55 ± 0,07 mm. Ces diminutions significatives 

du gabarit des larves exposées correspondent à des baisses d’environ 4 % et 5 % par rapport au 

témoin respectivement pour les groupes Pyr-3X et MePyr-3X. 

La taille moyenne de la tête des larves exposées aux composés organiques tend également à 

diminuer par rapport au groupe contrôle (Figure 4.15.b). Cependant, l’analyse statistique des 
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Figure 4.13. Taux d'éclosion (a) et durée du développement embryonnaire (b) observés lors de 

l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Pyr et le MePyr 
Le taux d’éclosion et la durée du développement ont été évalués sur les trois réplicats par condition réservés aux 
prélèvements sur stade larvaire. Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type 

(N = 3). Les résultats de l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres 
différentes indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de 

Tukey). 

 
 
 
 

 
Figure 4.14. Rythme cardiaque des embryons au jour 6 et 7 pf au cours de l’analyse croisée des 

effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Pyr et le MePyr 
L’activité cardiaque a été évaluée sur les trois réplicats par condition réservés aux prélèvements sur stade 

larvaire. Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 
l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 

différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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Figure 4.15. Mesures biométriques acquises chez les larves nouvellement écloses au cours de 
l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Pyr et le MePyr 

Les données biométriques acquises au cours du MELA incluent la longueur totale des larves (a), la taille de la 
tête (b) et le rapport T/L (c) et sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les 

résultats de l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes 
indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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données ne met en évidence aucune différence significative. A l’inverse, le rapport T/L moyen des 

groupes contaminés (compris entre 21,7 % et 22,0 %) tend à être très légèrement supérieur à celui 

du traitement contrôle (21,6 ± 0,55 %) comme l’illustre la Figure 4.15.c. Cette tendance, bien que 

non-statistiquement significative, pourrait confirmer une réduction de la longueur totale plus 

marquée qu’au niveau de la tête. 

3.4.2.4. Tératogénicité 

L’exposition des embryons au Pyr et au MePyr conduit à une forte augmentation significative 

(p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) du pourcentage de larves malformées à l’éclosion (Figure 

4.16). En effet, le pourcentage moyen d’individus présentant des anomalies du développement varie 

de 84,4 % à 93,3 % au sein de tous les groupes contaminés en Pyr ou en MePyr alors que dans le 

groupe contrôle le taux moyen ne s’élève qu’à 15,0 ± 7,64 %. A la différence de ce qui a été observé 

au cours de la première exposition, la tératogénicité du Pyr est visible dès la plus faible concentration 

testée.  

Le spectre des malformations observé est synthétisé dans le Tableau 4.12. De façon similaire à 

ce qui a été observé précédemment, le système cardio-vasculaire est significativement impacté à la 

suite d’une contamination en Pyr et en MePyr. En effet, de 61 % à 87 % des larves exposées à ces 

composés durant leur développement embryonnaire présentent des anomalies cardio-vasculaires 

(majoritairement des positionnements et plicatures anormales du cœur ainsi que des atrophies, des 

hyper- ou dystrophies) à l’éclosion alors que seulement 12 % des individus témoins sont concernés 

par ce type de pathologie.  

Tableau 4.12. Pourcentages d'individus impactés par les différents types de malformations après exposition aux sédiments 
dopés en Pyr et en MePyr dans le cadre de l’analyse croisée des réponses phénotypiques et biomoléculaires induites 

 
Œdèmes Squelette axial Cranio-faciale Œil Cardio-vasculaire Sac Vitellin 

Contrôle 0 ± 0,00 % 10 ± 5,00 % a 0 ± 0,00 % a 2 ± 2,89 % 12 ± 7,64 % a 0 ± 0,00 % a 
Pyr-0,3X 9 ± 5,30 % 29 ± 12,4 % a,b 19 ± 8,84 % a,b 3 ± 3,54 % 76 ± 7,95 % b,c 19 ± 0,88 % b 
Pyr-3X 13 ± 7,64 % 26 ± 15,0 % a,b 25 ± 13,2 % b 0 ± 0,00 % 87 ± 2,55 % c 35 ± 13,23 % b 
MePyr-0,3X 0 ± 0,00 % 40 ± 28,3 % a,b 23 ± 24,7 % a,b 3 ± 4,71 % 61 ± 8,25 % b 13 ± 10,61 % a,b 
MePyr-3X 8 ± 10,4 % 47 ± 7,64 % b 8 ± 6,94 % a 2 ± 2,89 % 81 ± 9,18 % b,c 37 ± 26,6 % b 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de l’analyse statistique 
sont indiquées par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence significative 
entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey, à l’exception des malformations cranio-faciales dont 
l’analyse statistique a été effectuée à l’aide du test non-paramétrique de Kruskall-Wallis suivi du test post-hoc de comparaisons 
multiples, p <0,05) 

Seule la concentration MePyr-3X conduit à une augmentation significative du pourcentage 

d’individus présentant des malformations squelettiques (lordose, cyphose et corps arqué en forme 

de C principalement) par rapport au contrôle (Tableau 4.12). Cependant, il semblerait que la 

variabilité inter-réplicats observée au sein des autres conditions de contamination soit responsable 

de l’absence de discrimination statistique des résultats puisque les pourcentages moyens des 

groupes exposés sont tout de même compris entre 26 % et  40% (versus 10 ± 5,00 % pour le témoin). 

De façon similaire à ce que nous avions mis en évidence dans la première expérience, 

l’exposition à la plus forte concentration en Pyr induit une augmentation significative des 

malformations cranio-faciales (exclusivement au niveau des mâchoires) chez les individus exposés en 

comparaison du traitement contrôle (Tableau 4.12). Par ailleurs, les pourcentages de larves touchées 

par ce type d’anomalies sont également proches du seuil de significativité (p = 0,053) pour les 

groupes MePyr- et Pyr-0,3X par rapport au témoin. 
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Figure 4.16. Pourcentage de larves malformées observées au cours de l’analyse croisée des effets 

phénotypiques et biomoléculaires induits par le Pyr et le MePyr 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 
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Enfin, l’exposition des embryons aux deux concentrations en Pyr ainsi qu’à la plus faible dose 

de MePyr conduit à une proportion significativement plus élevée de malabsortion du sac vitellin alors 

que ce symptôme est totalement absent chez les individus contrôle (Tableau 4.12). Cette réduction 

de l’utilisation des réserves vitellines est très probablement à mettre en rapport avec la réduction de 

longueur des larves évoquées plus haut. 

3.4.3. Génotoxicité (test comète) 

Les effets génotoxiques du Pyr et du MePyr chez les larves de 12 j pf ont été mesurés à l’aide 

du test comète. Le taux d’endommagement de l’ADN est représenté par le pourcentage d’ADN dans 

la queue de la comète. En parallèle, la présence de cellules hedgehog a également été examinée.  

Les profils de réponse obtenus en termes de taux moyen d’endommagement de l’ADN sont 

très similaires entre le Pyr et le MePyr. La plus faible concentration résulte en un pourcentage d’ADN 

dans la queue de 13,5 ± 1,08 % et de 12,3 ± 0,76 % respectivement pour le Pyr et le MePyr. Le taux 

d’endommagement moyen augmente légèrement à la plus haute dose pour atteindre les valeurs 

respectives de 16,2 ± 6,30 % et 16,3 ± 5,61 % (Figure 4.17.a). Cette tendance dose-dépendante n’est 

cependant pas significativement différente du traitement témoin dont le pourcentage d’ADN dans la 

queue est inférieur à 10 %. 

L’exposition des embryons à la concentration Pyr-0,3X et MePyr-3X induit une augmentation 

significative du pourcentage de cellules hedgehog avec des valeurs moyennes de 15,3 ± 2,47 % et 

13,8 ± 2,36 % respectivement en comparaison du groupe témoin (6,2 ± 0,76 %) (Figure 4.17.b). Ces 

résultats suggèrent la présence de nombreuses cellules dont l’ADN est très fortement endommagé 

chez les individus exposés à ces deux traitements.  

3.4.4. Altération du profil d’expression génique 

L’expression de 12 gènes cibles impliqués dans plusieurs mécanismes cellulaires a été analysée 

par RT-PCR quantitative chez les embryons en fin d’organogénèse (T7) et les larves à l’éclosion (T9) 

après exposition aux sédiments dopés en Pyr et en MePyr. 

Les expressions géniques relatives des gènes d’intérêt ont été déterminées en utilisant la  

β-actine comme gène de référence. Les résultats de cette analyse sont présentés dans le Tableau 

4.13, sous la forme de facteurs d’induction FI (le détail des expressions géniques moyennes obtenues 

pour chaque réplicat sont rapportées dans l’Annexe 4).  

Chez les embryons de Medaka, l’exposition à la plus forte concentration en Pyr ainsi qu’aux 

deux doses de MePyr induisent une surexpression significative (p <0,05 selon le test t) du gène coxI 

du complexe IV de la chaine respiratoire mitochondriale (FI compris entre 1,4 et 1,8). Par ailleurs 

l’expression du gène cyp1A de la phase I de la métabolisation des xénobiotiques est également 

significativement induite par le traitement au Pyr-3X et est proche du seuil de significativité pour le 

groupe MePyr-3X (p = 0,077). Pour cette même condition, le gène p53 impliqué dans l’arrêt du cycle 

cellulaire et le gène du récepteur de l’acide rétinoïque rarα1 sont surexprimés significativement chez 

les embryons exposés. Les gènes rarα1 et rxrα1 sont également surexprimés pour le groupe Pyr-3X 

avec des valeurs de p proches du seuil de significativité par rapport au témoin (p = 0,099 et p = 0,056 

respectivement), dénotant une possible altération du métabolisme de la vitamine A par ce HAP.  
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Figure 4.17. Évaluation par le test comète des dommages à l'ADN chez des larves de Medaka âgés 

de 2j post-éclosion après exposition à des sédiments dopés en Pyr et en MePyr durant leur 
développement embryonnaire 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Le pourcentage d’ADN 
dans la queue d’une comète a été mesuré sur 150 cellules par échantillon. Le pourcentage de cellules hedgehog 
a été déterminé sur un total de 200 cellules par réplicat. Les résultats de l’analyse statistique sont indiqués par 
des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence significative entre 

les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 
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De façon similaire, le niveau d’activation du gène wnt1 impliqué dans la prolifération et la 

différenciation cellulaire au cours de l’embryogénèse tend à être induit (FI >2) à la plus forte 

concentration en Pyr et en MePyr. Cependant, l’analyse statistique du jeu de donnée n’est pas 

parvenue à établir une différence significative relativement au contrôle. 

 À l’éclosion, seules les expressions du gène antioxydant mitochondrial sod(Mn) et du gène de 

synthèse de l’acide rétinoïque raldh2 sont significativement induites respectivement à la plus forte 

concentration en MePyr et à la concentration Pyr-0,3X. Malgré un FI de 0,4 observé pour le gène 

wnt1 chez les larves exposées à la plus forte concentration en Pyr, la répression de ce gène n’est pas 

significative selon le test t.  

Tableau 4.13. Expression différentielle des gènes d’intérêt chez les embryons (T7) et les larves (T9) de Medaka au cours de l’analyse 
croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par le Pyr et le MePyr 

 
Métabolisme 
mitochondrial 

Métabolisation 
xénobiotique 

Défense stress 
oxydant 

 
Arrêt cycle 
cellulaire / 
apoptose 

 
Dévelop-
pement 

Réparation 
ADN 

Métabolisme de la 
vitamine A 

 
coxI cyp1A 

sod 
(Mn) 

sod 
(Cu) 

 p53 bax  wnt1 ogg1 raldh2 rarα1 rarγ1 rxrα1 

Stade embryonnaire (T7) 
   

 
  

 
      

PYR 0,3X / / / /  / /  / / / / / / 
PYR 3X 1,5* 2,1* / /  / /  2,0 / / 1,4

b
 / 1,6

c
 

MePYR 0,3X 1,4* / / /  / /  / / / / / / 
MePYR 3X 1,8* 2,5

a
 / /  1,6* /  2,1 / / 1,7* / / 

Stade larvaire (T9) 
   

 
  

 
      

PYR 0,3X / / / /  / /  / / 1,5* / / / 
PYR 3X / / / /  / /  0,4 / / / / / 
MePYR 0,3X / / / /  / /  / / / / / / 
MePYR 3X / / 1,3* /  / /  / / / / / / 

Les résultats sont mentionnés sous la forme de facteurs d’induction (>1) ou de répression (<1) par rapport au contrôle. Un astérisque (*) 
symbolise une différence significative par rapport au groupe témoin selon le test t pour échantillons indépendants (p <0,05). Le signe / signifie 
l’absence de variation significative de l’expression génique par rapport au contrôle (0,5 < FI > 2 et test t non-significatif). (a) p = 0,077 avec le 
groupe témoin ; (b) p = 0,099 ; (c) p = 0,056. 

L’ensemble de ces résultats met en évidence un nombre de gènes dont l’expression est 

modulée par l’exposition au Pyr et au MePyr plus important au stade embryonnaire par rapport au 

stade larvaire. 

3.5. Discussion 

L’objectif de cette étude était d’appliquer l’analyse de l’expression génique par RT-PCR 

quantitative développée précédemment lors de l’exposition au Cd à l’approfondissement de la 

compréhension des mécanismes toxiques mis en jeu en présence de Pyr et de MePyr. Pour cela, nous 

avons souhaité tenter de relier les réponses génétiques aux altérations phénotypiques observées 

chez les larves de Medaka à l’éclosion.  

La technique de dopage mise en œuvre au cours de ce travail a permis d’obtenir des 

rendements d’enrobage globalement similaires à ceux de la première expérience mais plus 

homogènes ; de 82 % et 92 % pour le Pyr et de 70 % et 88 % pour le MePyr. Ces données indiquent 

que l’adaptation du protocole à la quantité de sédiment plus importante nécessaire à cette étude a 

été adéquate. Il en résulte des concentrations d’exposition respectives de 250 ng/g, 2 770 ng/g pour 

le traitement Pyr-0,3X et -3X et de 205 ng/g et 2 586 ng/g pour les groupes MePyr-0,3X et -3X.  
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Afin d’établir si une partie de la contamination des embryons pouvaient se faire par la phase 

dissoute, un suivi des concentrations en HAP a été entrepris dans l’ERS (ces analyses sont en cours).  

Les profils de réponses embryotoxiques et tératogènes induites par les deux HAP testés au 

cours de cette étude sont très similaires à ceux observés lors de la première série d’expositions. 

Cependant, un plus grand nombre de marqueurs ont répondu significativement. Ceci pourrait 

provenir du nombre d’individus par réplicat plus important au cours de la présente étude. 

Cependant, il faut également noter que les concentrations dosées dans les sédiments sont également 

légèrement supérieures à celles mesurées lors la première exposition.  

3.5.1. Toxicité aiguë du Pyr et du MePyr 

L’exposition des embryons de Medaka aux sédiments dopés en Pyr induit une réduction dose-

dépendante du taux de survie embryonnaire, qui est significative à la plus forte concentration testée. 

Cependant, la viabilité des embryons exposés à la concentration Pyr-3X reste élevée, avec une valeur 

moyenne supérieure à 90 %, ce qui ne représente que 5 % de baisse par rapport au groupe contrôle. 

Ces résultats indiquent une toxicité aigüe relativement faible de ce composé chez les SPD de 

Medaka, pour des concentrations allant jusqu’à environ 2,8 µg/g de sédiment. Ces données sont en 

accord avec les observations de Li et al. (2011a), qui rapportent une augmentation significative de la 

mortalité atteignant 5 % à 10 % chez des embryons de S. marmoratus exposés par la phase dissoute à 

la plus forte concentration de Pyr testée, soit 1 µg/L. Cependant, si nous évaluons la concentration 

présente dans la colonne d’eau au cours de notre expérience pour le traitement Pyr-3X, nous 

obtenons une valeur d’environ 30 µg/L selon les calculs proposés par Sverdrup et al. (2002). La 

concentration ainsi évaluée est bien supérieure à celle appliquée par Li et al. (2011a). De façon 

similaire, selon les courbes dose-réponse obtenues pour le Pyr par Mhadhbi et al. (2010), une 

concentration de 30 µg/L permettrait la survie de seulement 25 % des embryons et larves de P. 

maxima. D’après ces travaux, les embryons de Medaka auraient une sensibilité intermédiaire entre 

ces deux espèces (S. marmoratus et P. maxima) et celle des SPD de C. variegatus pour lesquels une 

mortalité n’est induite par le Pyr qu’à 60 µg/L (Hendon et al., 2008). Le dosage du Pyr et du MePyr 

dans la phase aqueuse (ERS) permettra de confirmer ou non cette hypothèse. Par ailleurs, la 

présence de particules de sédiment chargées en contaminants peut représenter une seconde voie de 

contamination des embryons, en plus de la voie dissoute, comme le suggèrent Kocan et al. (1996). De 

plus, les différences de température d’exposition respectivement de 27 °C, 26 °C, 18 °C et 14 °C pour 

C. variegatus, O. latipes, S. marmoratus et P. maxima peuvent également expliquer les écarts de 

sensibilité entre les espèces puisqu’il a été montré que la bioaccumulation des HAP diminue avec 

l’augmentation de la température (Muijs & Jonker, 2009). Enfin, une photoactivation de la toxicité du 

Pyr comme l’ont démontré Mhadhbi et al. (2010) peut également entrer en ligne de compte dans les 

écarts de réponses toxiques mises en évidence au cours des différents travaux pour lesquels les 

conditions lumineuses peuvent être variables en qualité et en intensité.  

Incardona et al. (2006) remarquent que les larves de D. rerio exposées au Pyr commencent à 

mourir dans les cinq jours qui suivent le début de l’exposition et que cette mortalité coïncide avec la 

présence de lésions hépatiques et de changements morphologiques du foie. Ces altérations 

hépatiques incluent un aspect opaque de l’organe avec des bords irréguliers et des hépatocytes 

hypertrophiés et vacuolisés, signalant peut-être un gonflement des mitochondries ou du réticulum 
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endoplasmique (Incardona et al., 2006). Selon ces travaux, il semblerait que les effets létaux induit 

par le Pyr soient la conséquence de graves atteintes du système hépatique.  

Le succès d’éclosion des embryons de Medaka, évalué sur la période expérimentale de 12 j pf, 

est significativement diminué à la plus faible concentration en MePyr. Ces résultats sont contraires à 

nos observations précédentes qui indiquaient un taux d’éclosion inchangé pour cette concentration 

en comparaison du contrôle. Concernant le Pyr, la tendance dose-dépendante à la diminution du 

taux d’éclosion est une nouvelle fois observée sans que l’analyse statistique ne parviennent à 

discriminer les résultats. Une réduction du taux d’éclosion a été observé suite à l’exposition 

d’embryons de turbot et de cyprinodon au Pyr (Mhadhbi et al., 2010 ; Hendon et al., 2008) et à des 

HAP alkylés (Rhodes et al., 2005). Selon ces derniers auteurs, une hypothèse expliquant les effets des 

HAP sur le succès d’éclosion reposerait sur l’induction d’un stress oxydant par les HAP bioactivés qui 

altèrerait la chaine de transport d’électron mitochondrial menant à une réduction de l’ATP 

disponible. Cette diminution du stock d’ATP pourrait expliquer les échecs d’éclosion observés étant 

donné que l’extraction de la larve hors de son chorion nécessite un apport énergétique important 

(Rhodes et al., 2005). La surexpression significative du gène cox de la sous-unité I de la chaine de 

respiration mitochondriale observée chez les embryons pour le traitement Pyr-3X et les deux 

concentrations en MePyr pourrait être une tentative de réponse compensatoire de l’organisme. En 

effet, comme proposé par Achard-Joris et al. (2006), la surexpression de coxI, dont la protéine 

catalyse l’étape cinétiquement limitante de la respiration mitochondriale, pourrait être stimulée afin 

de tenter de restaurer une activité mitochondriale suffisante et lutter contre la génération d’un 

stress oxydant. Une telle induction de l’expression de ce gène a déjà été rapportée chez des juvéniles 

de truite O. mykiss exposés à du Pyr (Krasnov et al., 2005). De plus, la surexpression du gène 

mitochondrial sod(Mn), dont la protéine est impliquée dans les mécanismes de défense antioxydant 

semble confirmer la production d’ERO chez les larves exposées à la plus forte concentration en 

MePyr. 

Les résultats obtenus au cours de la présente étude suggèrent que bien que la durée moyenne 

du développement ne soit pas altérée par l’exposition aux deux HAP testés, le développement 

embryonnaire du Medaka est impacté par la présence de ces contaminants organiques, ce que vient 

confirmer l’inhibition de croissance des individus in ovo.  

3.5.2. Tératogénicité et impact des HAP sur la croissance des 
individus exposés 

Une diminution dose-dépendante de la longueur totale des larves nouvellement écloses est 

observée à la fois pour le Pyr et le MePyr, engendrant une réduction significative de la taille des 

individus exposés aux plus fortes concentrations des deux composés par rapport au groupe témoin. 

Par ailleurs, un phénomène de malabsorption des réserves vitellines est également notable chez 

20 % à 37 % des individus exposés et est significative pour les deux concentrations en Pyr et la plus 

forte dose de MePyr. La présence d’œdèmes tend également à augmenter avec la concentration en 

HAP dans les sédiments mais le traitement statistique ne confirme pas cette observation malgré des 

valeurs proches du seuil de significativité pour le groupe Pyr-3X (p = 0,060). Une réduction de la taille 

des larves de C. variegatus exposées au Pyr ainsi que l’accroissement (non-significatif) de la 

fréquence des œdèmes péricardiques et périvitellins sont également observés par Hendon et al. 

(2008). Des observations similaires sont rapportées chez les embryons de Medaka exposés à un 
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mélange complexe de HAP (Rhodes et al., 2005). Chez les larves de truites O. mykiss contaminées au 

rétène, Billiard et al. (1999) notent également la présence des mêmes symptômes. Selon ces auteurs, 

la présence d’œdèmes peut indiquer une altération des membranes endothéliales conduisant à une 

perte de l’intégrité vasculaire. Cette atteinte du système vasculaire peut perturber le passage des 

nutriments du sac vitellin vers la circulation sanguine et donc avec leur distribution dans l’organisme. 

Par conséquent, la réduction de la taille des larves observée serait le résultat d’un défaut d’utilisation 

des réserves vitellines en relation avec un dysfonctionnement cardio-vasculaire comme le suggérent 

d’autres travaux portant sur les effets de la TCDD chez différentes espèces de poissons dont le 

Medaka japonais (Elonen et al., 1998). Cette hypothèse est en accord avec les effets toxiques du Pyr 

mis en évidence chez D. rerio par Incardona et al. (2006 ; 2004) qui notent une réduction de la 

circulation périphérique vasculaire et l’augmentation de l’occurrence de malformations du système 

cardio-vasculaire chez les individus contaminés.  

De façon similaire, au cours de notre étude, le Pyr et le MePyr induisent un accroissement 

significatif dose-dépendant du taux d’individus présentant des anomalies du système 

cardiovasculaire dès les plus faibles concentrations testées. Ces malformations concernent 

majoritairement des positionnements et plicatures anormales du cœur ainsi que des atrophies, des 

hypertrophies ou des dystrophies. Le spectre de malformations observé est tout-à-fait semblable à 

celui relevé lors des expositions précédentes. Des profils de malformations similaires ont été 

mentionnés à la suite de l’exposition de SPD de truite O. mykiss et de D. rerio à la TCDD (Antkiewicz 

et al., 2005 ; Hornung et al., 1999). Selon ces auteurs, ces altérations de la morphologie cardiaque 

seraient le résultat d’une perturbation de la fonction cardiaque.  

Par ailleurs, le Pyr induit le développement de malformations cranio-faciales principalement au 

niveau de la mâchoire inférieure. Des effets similaires ont été rapportés chez les larves de S. 

marmoratus exposées au Pyr, au B[a]P et au phénanthrène (Li et al., 2011a) ainsi que chez les 

embryons de D. rerio contaminés à la TCDD (Teraoka et al., 2006). Ces derniers auteurs mettent ces 

réponses tératogènes en relation avec la répression du gène shh dépendante de l’AhR2 qui a pour 

conséquence l’inhibition de la prolifération cellulaire et donc une réduction du développement des 

mâchoires. Des résultats similaires sont rapportés chez S. marmoratus exposés au B[a]P suggérant 

que le même mécanisme de perturbation de la voie de signalisation Shh peut être mis en cause dans 

le développement de malformations cranio-faciales induites par les HAP (He et al., 2011). Le gène 

shh n’a pas été analysé dans la présente étude. Cependant, le gène wnt1 est également impliqué 

dans les mécanismes de régulation et de prolifération cellulaire. L’expression de ce gène tend, sans 

discrimination statistique, à être altéré par l’exposition au Pyr et au MePyr dans le sens d’une 

surexpression ou d’une répression, selon le stade de développement et la concentration considérés. 

Ces observations semblent indiquer un dérèglement du cycle cellulaire bien que d’autres 

expérimentations soient nécessaires pour confirmer (ou infirmer) la tendance observée. 

Enfin, un accroissement du pourcentage de larves atteintes de malformations squelettiques 

(lordose, cyphose et corps arqué) est observé chez les individus exposés au Pyr et au MePyr avec 

entre 26 % et 47 % de larves impactées selon les traitements. Cependant, seule la concentration 

MePyr-3X conduit à une augmentation significative de ce pourcentage par rapport au groupe 

contrôle. Ce type d’anomalies du développement a déjà été rapporté à la suite de l’exposition de SPD 

de poisson au Pyr (Li et al., 2011a ; Mhadhbi et al., 2010 ; Hendon et al., 2008 ; Incardona et al., 

2006 ; Incardona et al., 2004). Les deux études de Hendon et al. (2008) et d’Incardona et al. (2006) 
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suggèrent que l’induction de la protéine CYP1A est impliquée dans l’apparition de ce type de 

malformations. Par ailleurs, Li et al. (2011a) ont démontré que le Pyr peut engendrer une inhibition 

de l’activité des Na+/K+-ATPases et des Ca2+-ATPases en parallèle d’une augmentation des 

malformations squelettiques (cranio-faciale et au niveau de la colonne vertébrale). Selon ces auteurs, 

la ressemblance des effets induits par le Pyr avec ceux observés pour d’autres contaminants comme 

le Cd pourrait indiquer des mécanismes d’action similaires impliquant ces ATPases dans le 

développement de malformations squelettiques. En effet, certaines études rapportent des 

modifications de l’homéostasie du Ca2+ intracellulaire et du Cl-, du Na+ et du K+ plasmiques après 

exposition à des HAP (Kennedy & Farrell, 2008 ; Reynaud et al., 2003). 

L’ensemble des malformations phénotypiques observées suite à l’exposition au Pyr et au 

MePyr conduit à des pourcentages moyens d’individus impactés très élevés, supérieurs à 80 % pour 

toutes les conditions de contamination alors que seuls 15 % des individus témoins sont atteints, en 

moyenne. De tels pourcentages ont déjà été observés chez des embryons de Medaka exposés à du 

phénanthrène et des alkyl-phénanthrènes ainsi que chez des larves d’O. mykiss exposées au rétène 

(Turcotte et al., 2011 ; Brinkworth et al., 2003). Des taux d’individus malformés aussi élevés posent 

réellement la question de la survie potentielle de ces animaux dans le milieu naturel, puisque, 

comme évoqué dans la première partie de ce chapitre, bon nombre des effets tératogènes observés 

compromettent la capacité de capture de proies et d’évitement des prédateurs. La LOEC du Pyr, 

précédemment établie à 894 ng/g pour le Medaka peut donc être revue à la baisse pour s’établir 

seulement 248 ng/g selon les réponses obtenues concernant la tératogénicité de ce composé.  

3.5.3. Analyse du profil d’expression génique 

L’ensemble des spectres de toxicité induits par le Pyr et le MePyr n’est pas sans rappeler le 

syndrome BSD engendré par une exposition à la TCDD. Ces similitudes ont déjà été remarquées par 

plusieurs auteurs travaillant sur le Pyr et suggèrent une implication au moins partielle de la voie de 

métabolisation AhR/CYP1A (Hendon et al., 2008 ; Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2005 ; 

Incardona et al., 2004). 

L’analyse de l’expression génique de cyp1A semble confirmer cette supposition. En effet ce 

gène est significativement surexprimé chez les embryons exposés à la plus forte concentration en Pyr 

et est proche du seuil de significativité (p = 0,077) pour le traitement MePyr 3X. L’induction de cyp1a 

reste modérée (FI=2,1 et 2,5 respectivement) ce qui semble en accord avec les potentiels d’induction 

du récepteur AhR relativement bas pour ces deux composés en comparaison d’autres substances 

plus fortement agonistes de ce récepteur tels que la TCDD ou même le B[a]P (Barron et al., 2004b). 

Une induction de cyp1A a été également rapportée chez les embryons de C. variegatus exposés des 

concentrations en Pyr variant de 20 µg/L à 120 µg/L (Hendon et al., 2008). Incardona et al. (2006) 

décrivent une induction notable de CYP1A au niveau de l’endothélium vasculaire et du foie des larves 

de D. rerio exposés au Pyr, accompagnée d’une toxicité systémique caractérisée par une courbure de 

la colonne vertébrale, une circulation sanguine périphérique réduite, des anémies et des œdèmes 

péricardiques évoluant en œdèmes périvitellins. Par ailleurs, les effets toxiques du Pyr peuvent être 

annihilés ou du moins retardés par l’inactivation préalable des gènes ahr1, ahr2 ou cyp1a (Incardona 

et al., 2006 ; Incardona et al., 2005). Notamment, lors de l’injection de morpholino ahr1a, les larves 

exposées au Pyr ne présentent plus de signes d’atteintes hépatiques notables (Incardona et al., 

2006). L’ensemble de ces observations semblent indiquer que la toxicité du Pyr est liée à la formation 
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d’un métabolite toxique ou d’ERO par l’intermédiaire de CYP1A, au niveau du foie des individus 

exposés (Incardona et al., 2006 ; Incardona et al., 2005).  

Une observation intéressante issue de l’analyse du profil d’expression génique est l’induction 

des gènes impliqués dans le métabolisme de la vitamine A. En effet, chez les embryons de 7 j pf, le 

gène récepteur de l’acide rétinoïque (AR), rarα1, est surexprimé chez les individus exposés au 

traitement MePyr-3X et est proche du seuil de significativité (p = 0,099) pour la plus forte 

concentration en Pyr. Pour cette même condition, l’expression moyenne du gène rxrα1 est 

également proche du seuil de significativité avec une valeur de p égale à 0,056. À noter que la 

surexpression de ces gènes des récepteurs de l’AR est concomitante avec l’activation de cyp1A. Enfin, 

chez les larves exposées à la plus faible dose de Pyr, le gène raldh2, impliqué dans la formation d’AR 

à partir de rétinal est significativement surexprimé. Ces observations semblent indiquer une 

induction de la transformation du rétinol ou des réserves de rétinoïdes en AR par l’intermédiaire de 

RALDH2 et une activation de la voie de signalisation RXR/RAR par les deux HAP. Ces résultats 

paraissent donc en accord avec la réduction des réserves de rétinoïdes corrélée avec l’induction de 

CYP1A ou de l’activité EROD observée chez les poissons exposés à un environnement contaminé en 

HAP (Arcand-Hoy & Metcalfe, 1999 ; Besselink et al., 1998). Ces observations pouvent indiquer une 

augmentation de la métabolisation du rétinol (Besselink et al., 1998). De plus, chez les rats 

contaminés à la TCDD, Schmidt et al. (2003) rapportent une augmentation dose-dépendante des 

concentrations d’all-trans-AR ainsi que de l’activité et de l’expression de CYP1A1, ce qui suggère que 

la synthèse de l’AR induite par la dioxine impliquerait cette enzyme. L’ensemble de ces résultats et 

de ces observations suggèrent que, comme pour la TCDD, les effets du Pyr et du MePyr sur le 

métabolisme des rétinoïdes sont liés au récepteur AhR. Il a été proposé que l’activation de ce 

récepteur puisse conduire à un phénomène d’activation croisée avec la voie de signalétique des 

rétinoïdes et/ou des modifications de l’activité des enzymes impliquées dans la transformation des 

rétinoïdes (Novak et al., 2008). 

Enfin, l’activation de cyp1A ainsi que les indices de la présence d’un stress oxydant liés à 

l’induction de coxI par le Pyr et le MePyr auraient pu conduire à une augmentation des dommages à 

l’ADN. Cependant, l’évaluation du taux de cassures de l’ADN par le test comète ne met pas en 

évidence d’augmentation significative des dommages à l’ADN suite à l’exposition des embryons de 

Medaka au Pyr ou au MePyr, malgré une tendance dose-dépendante à l’augmentation du taux 

d’ADN dans la queue de la comète. Par contre, le pourcentage de cellules hedgehog dont l’ADN est 

fortement endommagé est significativement induit pour le traitement au Pyr-0,3X et la plus forte 

concentration de MePyr. Pour ce dernier traitement, l’induction significative du gène p53 chez les 

embryons âgés de 7 j pf semble confirmer la présence d’altérations de l’ADN nécessitant un arrêt du 

cycle cellulaire pour la mise en place des mécanismes de réparation de l’ADN (Basu & Haldar, 1998). 

Un phénomène de mort cellulaire a été mis en évidence au niveau du cerveau et du tube neural 

induit par le Pyr chez les embryons de D. rerio (Incardona et al., 2005 ; Incardona et al., 2004). 

L’ensemble de ces observations semble indiquer que le Pyr et le MePyr pourraient induire a minima 

un stress oxydant, ou des dommages à l’ADN qui seraient majoritairement réparés sauf lorsque les 

altérations sont trop nombreuses comme semble l’indiquer le taux de cellules hedghehog. 

Cependant, cette hypothèse n’est pas confirmée par une induction du gène ogg1, spécialisé dans les 

réparations des lésions oxydatives de l’ADN.  
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3.5.4. Conclusion sur les expositions au Pyr et au MePyr et 
proposition de LOEC dans le sédiment 

Au vu des résultats obtenus au cours de ces deux séries d’expositions, le Pyr et le MePyr ont 

montré des spectres et des seuils de toxicité relativement équivalents évoquant une similitude dans 

les mécanismes d’action de ces deux composés. Les LOEC dérivées des différents paramètres suivis 

au cours des expositions sont synthétisées dans le Tableau 4.14.  

En considérant les marqueurs qui se sont avérés les plus sensibles, notamment l’expression 

génique et l’apparition des malformations, les LOEC calculées sur les embryons et larves de Medaka 

sont respectivement de 248 ng/g et de 183 ng/g pour le Pyr et le MePyr. Ces valeurs indiquent une 

toxicité similaire du Pyr et du MePyr. Inversement, une toxicité plus importante des dérivés akylés en 

comparaison des composés parents a déjà été mise en évidence dans la littérature (Turcotte et al., 

2011). Ainsi, d’autres tests utilisant des concenrtations plus faible que celles testées jusqu’alors, sont 

nécessaires pour établir l’existence ou non d’une différence de toxicité entre les deux composés. Par 

ailleurs, les dérivés alkylés peuvent représenter jusqu’à 95 % des HAP totaux des mélanges 

complexes environnementaux (Billiard et al., 2008) et peuvent contribuer de manière importante au 

pouvoir embryotoxique de mélanges (Rhodes et al., 2005).  

Tableau 4.14. LOEC établies en fonction des différents marqueurs de 
toxicité suivis lors de l’exposition des embryons de Medaka à des 
sédiments dopés en Pyr et en MePyr 

Marqueurs suivis 
LOEC (ng/g) 

Pyr MePyr 

Viabilité larvaire/embryonnaire 2 769 > 2 586 
Taux d’éclosion > 2 769 > 2 586 
Durée du développement > 2 769 > 2 586 
Rythme Cardiaque > 2 769 > 2 586 

Données biométriques 2 769 2 586 

Malformations 248 183 
Expressions géniques 248 202 
Dommages ADN (Test Comète) > 2 769 2 586 

Ces observations soulignent tout l’intérêt d’étudier plus précisément la toxicité de ces 

composés qui peuvent se retrouver dans l’environnement dans des concentrations loin d’être 

négligeables. Les valeurs de LOEC établies sont relativement basses, indiquant une bonne sensibilité 

du test, et soulèvent la question du risque potentiel de sédiments contaminés par le Pyr ou le MePyr 

pour les espèces aquatiques. En effet, de telles valeurs sont atteintes voire dépassées pour le Pyr 

dans les sédiments de milieux anthropisés comme le Bassin d’Arcachon qui peuvent atteindre des 

concentrations supérieures à 1 000 ng/g (Crespo, 2009). Certains sédiments du système Lot-Garonne 

peuvent même dépasser ce seuil et approcher les 3 000 ng/g de Pyr dans les sédiments (voir Chapitre 

5 paragraphe 2.2.2 pour plus de détails). Par conséquent, il semblerait, au vu des résultats obtenus 

dans la présente étude, que le Pyr et le MePyr puissent représenter un risque non-négligeable pour 

les espèces benthiques vivant au contact du sédiment. Bien entendu et comme discuté 

précédemment, ces conclusions doivent être considérées avec toutes les précautions nécessaires à 

l’extrapolation des données acquises en laboratoire avec des sédiments artificiellement dopés vers 

des situations réelles environnementales. 
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Chapitre 5. Caractérisation de la toxicité de sédiments 

naturels issus de différents écosystèmes aquitains sur 

le développement du Medaka japonais 

Les études portant sur les substances modèles présentées dans les deux chapitres précédents 

ont permis de développer plusieurs marqueurs phénotypiques et moléculaires sur les embryons et 

larves de Medaka. Ces observations et analyses se sont montrées pour la plupart sensibles et 

pertinentes dans le cadre de l’étude des effets toxiques induits par les métaux et les HAP. Ils ont 

également permis de mettre en évidence un certain nombre de mécanismes et/ou de voies d’action 

des composés testés. Le chapitre suivant propose une application de la double approche 

phénotypique et biomoléculaire à l’évaluation de la toxicité de sédiments naturels prélevés dans 

deux milieux aquatiques emblématiques de la région  Aquitaine : le système Lot-Garonne et le Bassin 

d’Arcachon. Avant de présenter les résultats obtenus au cours de cette série de bioessais, la 

première partie de ce chapitre propose un bref rappel des sites d’étude. 

1. RAPPEL DES DIFFERENTS SITES DE PRELEVEMENTS DES SEDIMENTS 

ETUDIES 

1.1. Sites du système fluvial Lot-Garonne 

Le système Lot-Garonne est marqué par une contamination polymétallique issue des rejets 

d’une ancienne usine d’extraction de minerai de Zn, située à proximité de Decazeville, en Aveyron. 

Les principaux contaminants identifiés comme responsables de cette pollution sont le Cd, le Pb, le Zn 

et le Cu. Six sites de prélèvement ont été retenus tout au long du continuum, entre Decazeville, 

source de la contamination, et Bordeaux, juste avant l’estuaire de la Gironde. L’ensemble de ces sites 

est représenté sur la Figure 5.1 qui illustre également les niveaux de contamination métallique (et 

donc de toxicité) attendus. Les sédiments du système Lot-Garonne ont été prélevés en avril 2011, à 

l’exception de celui de Marcenac (mars 2008). Les sites de prélèvement ont été précédemment 

détaillés dans le Chapitre 1 (paragraphes 2.1, 3.1 et 3.3) et sont brièvement rappelés ci-dessous : 

 MARCENAC : situé sur le Lot, en amont de la confluence avec le Riou-Mort. Ce point 

servira, comme au cours de l’ensemble de ce travail de thèse, de site de référence (témoin 

négatif). 

 JOANIS : situé sur le Riou-Mort, à environ 2 km de la source de la pollution métallique. 

C’est théoriquement le point chaud de la contamination en termes de concentrations en 

éléments métalliques dans le sédiment.  

 BOUILLAC : situé à l’exacte confluence du Riou-Mort et du Lot, qui entraine théoriquement 

une dilution de la pollution métallique. Ce site est représentatif de la contamination du Lot 

en aval du Riou-Mort. 
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Figure 5.1. Schématisation des sites de prélèvements des sédiments naturels sur le système Lot-
Garonne 

Les sites de prélèvements sont représentés par un cercle. La couleur des cercles illustre les niveaux de 
contamination métallique attendus depuis le rouge (plus fortement contaminé) au bleu (le moins contaminé). Le 

point vert représente le site de référence. Remarque : pour plus de lisibilité, l’échelle des distances n’est pas 
respectée sur ce schéma.
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 LE TEMPLE : situé sur le Lot, à environ 200 km en aval de la confluence avec le Riou-Mort. 

Ce point est représentatif de la contamination de la partie basse du Lot.  

 LA REOLE : situé sur la Garonne, à environ 50 km en aval de sa confluence avec le Lot. Ce 

point est représentatif de la contamination dans la partie médiane de la Garonne. 

 BORDEAUX : situé à environ 25 km en amont de l’estuaire de la Gironde et déjà soumis au 

gradient de salinité. Ce point intègre à la fois la contamination métallique potentielle issue 

du Lot ainsi qu’un éventuel apport en contaminants provenant de l’agglomération 

bordelaise. 

1.2. Sites sur le Bassin d’Arcachon 

Le Bassin d’Arcachon en tant que haut-lieu d’activité ostréicole, nautique et touristique est 

soumis à une pression anthropique grandissante depuis plusieurs décennies. Cinq sites de 

prélèvements échantillonnés au cours de la campagne de mars 2009 (projet ASCOBAR) ont été 

retenus en fonction du degré de contamination en HAP mesuré dans les sédiments (selon le rapport 

du projet ASCOBAR, 2010 ; et les travaux de thèse de A. Crespo, 2009). En plus des cinq sédiments de 

la lagune, le sédiment de Marcenac a été ajouté en tant que matrice de référence. Les sites de 

prélèvements sur le Bassin d’Arcachon ont été décrits dans le Chapitre 1 (paragraphe 2.2, et 3.2.2) et 

sont brièvement rappelés ci-dessous : 

 GRAND BANC : situé dans l’angle sud-ouest du Bassin, face aux passes dont la 

concentration en HAP totaux est faible (< 300 ng/g p.s.).  

 LES JACQUETS : situé sur la face Ouest du Bassin, proche de la côte, présentant une 

contamination moyenne en HAP totaux évaluée à environ 4 000 ng/g p.s. 

 ANDERNOS : situé au nord-est du bassin, proche de la côte et en sortie de port. La 

concentration en HAP totaux pour ce point est proche de 5 000 ng/g p.s. 

 ARES : situé à la pointe Nord du bassin, en zone côtière, également en sortie de port et 

dont la concentration en HAP totaux est mesurée à environ 7 000 ng/g p.s.  

 BELISAIRE : situé sur la zone côtière du Cap Ferret, dans l’angle Sud-Ouest du Bassin. 

presque en face du site de Grand Banc. La concentration en HAP totaux avoisine les 10 000 

ng/g p.s. dénotant une contamination forte en HAP. 

L’ensemble de ces points de prélèvements est représenté sur la Figure 5.2 qui illustre 

également les niveaux de contamination en HAP (et donc de toxicité attendue) mesurés dans les 

sédiments. 

2. ÉVALUATION DE L’EMBRYOTOXICITE DES SEDIMENTS DU SYSTEME 

LOT-GARONNE ET DU BASSIN D’ARCACHON 

Les sédiments ont été prélevés respectivement en mars 2009 et en avril 2011 sur le Bassin 

d’Arcachon et sur le système Lot-Garonne. Les sédiments ont ensuite été conditionnés et stockés 

comme mentionné dans le Chapitre 2 paragraphe 1.2. L’enjeu de cette première expérience est 

d’étudier le potentiel embryotoxique global des différents sédiments naturels sélectionnés. En plus
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Figure 5.2. Schématisation des sites de prélèvements des sédiments naturels sur le Bassin 

d’Arcachon (campagne de mars 2009 effectuée dans le cadre du projet ASCOBAR) 
Les sites de prélèvements sont représentés par un cercle. La couleur des cercles illustre les niveaux de 

contamination en HAP attendus depuis le rouge (plus fortement contaminé) au bleu (le moins contaminé). 
Remarque : pour plus de lisibilité, l’échelle des distances n’est pas respectée sur ce schéma. 
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de la caractérisation de la toxicité de ces matrices sédimentaires vis-à-vis des SPD du Medaka 

japonais, cette série d’expositions (une par environnement d’étude) doit permettre de choisir les 

sites qui seront ensuite étudiés lors de l’analyse croisée des effets embryotoxiques et des réponses 

biomoléculaires induits par ces sédiments. 

2.1. Protocole expérimental 

2.1.1. Conditions d’exposition 

La toxicité des sédiments provenant du système Lot-Garonne et du Bassin d’Aracachon a été 

évaluée à l’aide du test MELA, au cours de deux séries d’expositions indépendantes. Les embryons de 

Medaka âgés de 1 j pf (fourni par le GIS-AMAGEN) ont été mis au contact des différents sédiments 

sous leur forme « brute » après un léger tamisage sur une grille Nytex® de 1 mm de maille. Le 

protocole d’exposition utilisé est globalement similaire à ce qui a été entrepris lors de l’étude des 

sédiments dopés. Les conditions d’exposition sont rappelées dans le Tableau 5.1. Les deux séries 

d’exposition ont été mises en œuvre selon le protocole décrit dans le Chapitre 2, paragraphe 6.1 

avec un renouvellement de l’ERS quotidien. Le volume de milieu renouvelé correspond au volume 

d’ERS nécessaire pour immerger les embryons (Vi dans le Tableau 5.1), soit 1 mL par réplicat au cours 

de ces séries d’exposition.  

Tableau 5.1. Conditions d'exposition appliquées lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments naturels du 
système Lot-Garonne et du bassin d’Arcachon 

2.1.2. Paramètres suivis 

Les marqueurs de toxicité suivis au cours des expositions des embryons de Medaka aux 

sédiments naturels sont identiques à ceux utilisés lors des expositions « phénotypiques » 

précédentes et sont rappelés dans le Tableau 5.2.  

Les différents sédiments ont été caractérisés globalement avant exposition (T0) selon les 

méthodes décrites dans la partie 2 du Chapitre 2. Les profils granulométriques et le carbone 

organique particulaire ont été analysés respectivement par l’équipe de Michel Cremer (CR-CNRS HDR 

; équipe Sédimentologie) et l’équipe d’Henri Etcheber (CR-CNRS HDR ; équipe Écologie et 

Biogéochimie des Systèmes Côtiers) du laboratoire EPOC (UMR CNRS 5805). Le dosage des HAP a été 

effectué par l’équipe d’Hélène Budzinski (DR1, équipe « Contaminants Organiques » du LPTC) du 

laboratoire EPOC. L’analyse des éléments métalliques a été entreprise au sein du Centre Commun 

d’Analyses du laboratoire CNRS 3097 FREDD de l’Université de La Rochelle sous la responsabilité de 

Michel Robert. 

Au moment de l’arrêt de l’exposition (T10), les sédiments sont conservés dans les barquettes 

en aluminium (pour le dosage des HAP) ou directement dans les boites de Pétri d’exposition (dosage 

métaux). Les échantillons sont stockés à -20 °C jusqu’à pour une analyse ultérieure. 

Nb. sédiments 
traités 

Nb. Réplicats par 
condition 

Ø BP 
(mm) 

Nb. 
Emb. 

Stade 
Msed 

(g p.h.) 
Vh ERS  
(mL) 

Vi ERS  
(mL) 

Tincub 
(°C) 

Photop.  
(h j/n) 

6 3 35 27 
pré-morula  

(1 j pf) 
5 0 1 26 °C 12 h/12 h 

Ø BP : diamètre de la boite de Pétri d’exposition ; Nb. Emb. : nombre d’embryons exposés par réplicat ; Msed : masse de 
sédiment par réplicat en gramme de poids humide ; Vh ERS : volume d’ERS ajouté pour humidifier le sédiment de chaque 
réplicat ; Vi ERS : volume d’ERS ajouté dans un réplicat pour immerger les embryons ; Tincub : température d’incubation des 
embryons pour toute la durée du test ; Photop. : photopériode appliquée pour toute la durée du test en h de jour/h de nuit. 
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Tableau 5.2. Paramètres suivis lors de l'exposition des embryons de Medaka aux sédiments naturels du système Lot-Garonne 
et du bassin d’Arcachon 

Paramètre/Analyse 
Matrice 

concernée 
Cinétique de mesure Donnée dérivée 

Caractérisation chimique Sédiment 
T0 (avant exposition) 
T10 (arrêt exposition) 

Suivi de la contamination 

Viabilité 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Viabilité embryonnaire 
Viabilité larvaire 
Viabilité cumulée 

Rythme Cardiaque* Embryons Jour 6 et 7 pf Activité Cardiaque 

Éclosions 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Taux d'éclosion 
Durée du développement 

Données biométriques Larves Jour d'éclosion 
Longueur totale 
Taille de la tête 

Rapport T/L 

Malformations Larves Jour d'éclosion Occurrence des malformations 

Dommages ADN (Test Comète)** Larves 2j post-éclosion Pourcentage d'ADN dans la queue 

N.B. : Toutes les observations sont effectuées sur l’ensemble des individus (embryons et/ou larves) de chaque réplicat sauf 
indication contraire ci dessous.  
* Mesure effectuée sur 5 embryons par réplicat 

** Analyse effectuée sur un pool de 5 larves par réplicat 

Les prélèvements de larves destinées à l’analyse des dommages à l’ADN par le test comète ont 

été effectués comme décrits dans le Chapitre 3, paragraphe 2.1.2. 

Par ailleurs, un suivi de l’oxygène dissous à l’interface ERS-sédiment a été effectué durant 

toute la période d’exposition des embryons (soit environ 10 j pf) à l’aide d’une sonde de type Clark 

munie d’une cathode de garde.  

2.2. Caractérisation physico-chimique des sédiments 

2.2.1. Granulométrie et carbone organique 

La distribution des tailles des particules des sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin 

d’Arcachon sont présentées respectivement sur la Figure 5.3 et la Figure 5.4.  

Le profil granulométrique de la taille des particules permet de distinguer trois groupes de sédiments 

parmi ceux prélevés dans le système Lot-Garonne. Le premier est composé des sédiments de 

Bordeaux et de La Réole présentant une granulométrie majoritairement très fine (<63 µm). Selon 

l’échelle de Wentworth modifiée, ces deux sédiments appartiennent respectivement à la classe des 

limons (silt) moyens et des limons grossiers (médianes de la taille des particules respectives de 27 µm 

et 32,1 µm). Le second groupe de sédiments est uniquement constitué du site de Marcenac dont la 

taille médiane des grains de 151 µm le place dans la classe des sables fins comme mentionné 

précédemment (voir le Chapitre 3, paragraphe 2.2.1). Le troisième groupe comprend des sédiments 

d’une granulométrie plus grossière provenant de Joanis, Bouillac et Le Temple. La taille médiane des 

grains sont respectivement de 325,3 µm, 274,3 µm et 391,8 µm ce qui classe ces sédiments dans la 

catégorie des sables moyens. 

Concernant les sites du Bassin d’Arcachon, il est également possible de séparer les sédiments 

en trois groupes distincts en fonction de leur distribution granulométrique. Le premier groupe 

comprend les matrices sédimentaires d’Andernos et d’Arès, majoritairement constituées de 

particules très fines (<63 µm) représentant respectivement environ 67 % et 52 % de l’ensemble des 

grains. En se basant sur leur médiane de taille de particules, les sédiments d’Andernos (25,34 µm) et
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Figure 5.3. Distribution granulométrique de la taille des particules des sédiments du système  

Lot-Garonne 
La figure propose une représentation graphique (en haut) de la distribution des particules (en %) en fonction de 

leur taille (en µM) et un tableau (en bas) qui synthétise les grandes classes de taille de particules selon leur 
présence (en %) au sein de chaque sédiment, ainsi que le 10ème centile D(0,10) ; la médiane D(0,50) et le 90ème 

centile D(0,90) de la distribution  
(en µm).  

 
 
 
 

 
Figure 5.4. Distribution granulométrique de la taille des particules des sédiments du Bassin 

d’Arcachon 
La figure propose une représentation graphique (en haut) de la distribution des particules (en %) en fonction de 

leur taille (en µM) et un tableau (en bas) qui synthétise les grandes classes de taille de particules selon leur 
présence (en %) au sein de chaque sédiment, ainsi que le 10ème centile D(0,10) ; la médiane D(0,50) et le 90ème 

centile D(0,90) de la distribution (en µm). Données issues des analyses effectuées dans le cadre du projet 
ASCOBAR. 
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d’Arès (43,56 µm) peuvent être respectivement classés dans les limons moyens et les limons 

grossiers. Les deux groupes de sédiment suivants sont relativement proches l’un de l’autre. Il est 

possible de regrouper les sites de Grand Banc et des Jacquets dont les sédiments présentent une 

proportion non négligeable de particules très fines représentant près de 19 % et 26 % 

respectivement. Ces deux matrices sont cependant majoritairement constituées de particules plus 

grossières (>125 µm) qui représentent respectivement 62 % et 51 % de la distribution. Les médianes 

de la taille des particules de 159,3 µm pour le site de Grand Banc et de 235,2 µm pour Les Jacquets 

les classent dans la famille des sables fins selon l’échelle de Wentworth modifiée, tout comme le 

sédiment de Marcenac. Enfin, le sédiment de Bélisaire est constitué dans sa quasi-totalité de grains 

de taille supérieure à 125 µm qui représentent environ 83 % de l’ensemble des particules. La taille 

médiane de grains de ce sédiment est dons plus élevée que celle des autres sites du bassin avec une 

valeur avoisinant 314 µm le plaçant dans la classe des sables moyens. 

Les teneurs en carbone organique particulaire (COP) des différents sédiments naturels sont 

regroupés dans le Tableau 5.3.  

Tableau 5.3. Teneurs en carbone organique particulaire des sédiments du 
système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

Teneur en carbone organique particulaire (%) 

Marcenac 0,1   

Système Lot-Garonne Bassin d’Arcachon* 

Bordeaux 1,21 Grand Banc 0,72 

La Réole 2,15 Les Jacquets 0,81 

Le Temple 0,08 Andernos 3,85 

Bouillac 0,79 Arès 3,62 

Joanis 0,30 Bélisaire 0,24 

* : Les données concernant les sédiments du Bassin d’Arcachon sont issues des 
analyses effectuées dans le cadre du projet ASCOBAR. 

Les sédiments du système Lot-Garonne présentent des teneurs en COP très variables. Le 

sédiment du Temple présente une valeur de 0,08 % pour ce paramètre, très proche de celle du 

sédiment de référence de Marcenac. Les sites de Bouillac et Joanis sont sensiblement plus chargés en 

COP avec des valeurs comprises entre 0,3 % et 0,8 %. Enfin, les sédiments de Bordeaux et La Réole, 

qui appartiennent à la classe granulométrique la plus fine observée parmi les sites du système Lot-

Garonne, s’avèrent également les plus riches en matière organique avec des pourcentages respectifs 

en COP de 1,21 % et 2,15 %. 

Concernant les sédiments du Bassin d’Arcachon, ceux-ci présentent tous des teneurs en COP 

supérieures à celle du sédiment de Marcenac. Le site de Bélisaire affiche la valeur la plus basse 

(0,24 %) pour ce paramètre parmi les différents sédiments du Bassin. Les sédiments de Grand Banc et 

des Jacquets sont légèrement plus chargés en COP avec des pourcentages compris entre 0,7 % et 

0,8 % pour ce paramètre. Enfin, les sédiments d’Andernos et d’Arès sont plus riches en matière 

organique avec des concentrations relatives en COP proches de 4 %, en relation avec la proportion 

importante de particules fines par rapport aux autres matrices sédimentaires étudiées.  

Pour l’ensemble des sédiments, la teneur en COP est positivement corrélée au pourcentage de 

particules fines de taille inférieure à 63 µm. En effet, les coefficients de corrélation R² de la droite de 

régression linéaire liant ces deux paramètres sont respectivement de 0,75 et de 0,94 pour les 

sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon.  
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2.2.2. Concentration en HAP 

Les concentrations en HAP (16 HAP prioritaires) mesurées dans les sédiments du système lot-

Garonne et du Bassin d’Arcachon sont détaillées dans le Tableau 5.4. 

De manière inattendue, certains sédiments du système Lot-Garonne présentent des 

concentrations extrêmement élevées en HAP. En effet, alors que le site de Marcenac est très 

faiblement contaminé par cette classe de composés avec une teneur en HAP totaux (27 composés 

dosés) de 6 ng/g, les sédiments du Temple et de Joanis présentent des concentrations très élevées 

d’environ 24 200 ng/g et 25 000 ng/g respectivement (Figure 5.5.a). Il est intéressant de noter que 

les profils moléculaires observés sont différents pour ces deux sites. En effet, le site de Joanis est plus 

fortement contaminé en HAP de faible poids moléculaire (2 à 3 cycles : du naphtalène au 

phénanthrène) par rapport au sédiment du Temple, qui s’avère particulièrement contaminé en 

anthracène et en phénanthrène (concentrations respectives de 7 896 ng/g et 6 289 ng/g). Le 

sédiment du Temple présente également des concentrations en HAP de haut poids moléculaire (3 à 6 

cycles : du fluoranthène à l’indénopyrène) plus importantes que le site de Joanis. Ces différences de 

profils moléculaires entre ces deux sites pourraient indiquer des sources de contamination 

différentes. 

Les autres sites du système Lot-Garonne présentent des teneurs moindres en HAP totaux avec 

des valeurs de 1 200 ng/g, 914 ng/g et 1 030 ng/g respectivement pour les sédiments de Bordeaux, 

La Réole et Bouillac. Au vu de ces concentrations, ces sites peuvent être considérés comme 

globalement faiblement impactés par cette classe de composés. Cette présence en HAP est 

néanmoins clairement visible par rapport au site témoin de Marcenac pour l’ensemble des 16 HAP 

prioritaires (Tableau 5.4). Les écarts de concentrations entre le site le plus contaminé (Joanis) et celui 

de Marcenac peuvent représenter jusqu’à un facteur supérieur à 30 000 pour le fluorène et proche 

de 14 000 pour le phénanthrène.  

Concernant les sédiments du bassin, un gradient de contamination croissant escompté entre 

Grand Banc, Les Jacquets, Andernos, Arès et Bélisaire est visible pour la quasi-totalité des 16 HAP 

prioritaires (Tableau 5.4). Les écarts des concentrations en HAP individuels entre le site de Grand 

Banc et de Bélisaire peuvent atteindre un facteur de 80 pour l’anthracène, par exemple. Ce facteur 

est généralement compris entre 20 et 50 pour l’ensemble des autres HAP. Les teneurs des sédiments 

en HAP totaux pour ce site d’étude ne seront pas détaillés à nouveau ici puisqu’ils ont été présentés 

précédemment (voir Chapitre 1 paragraphe 3.2.2 et le paragraphe 1.2 de ce chapitre). La Figure 5.5.b 

propose une illustration des concentrations totales en HAP et en métaux de l’ensemble des 

sédiments du Bassin, et met bien en évidence le gradient de concentrations entre les différents sites 

échantillonnés sur le Bassin. 

Au vu des concentrations en HAP individuels et totaux, tous les sites du Bassin montrent des 

teneurs pour cette classe de composés supérieures à celles observées pour le sédiment de Marcenac. 

2.2.3. Concentration en éléments métalliques 

Les concentrations en métaux retrouvées dans le sédiment de Marcenac ont déjà été décrites 

dans le Chapitre 3, paragraphe 2.2.3.1. Les teneurs en principaux éléments traces métalliques des 

sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon sont détaillées dans le Tableau 5.5. 
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Tableau 5.4. Concentrations en HAP individuels des sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

 Concentration en ng/g p.s. 

 N Acty Acte Fle An Phe Fluo Pyr B[a]A 
Chrys + 
Triph 

B[a]P 
B[b]F 

 + B[k]F 
D[a,h]A 

+ D[a,c]A 
BPe IP 

Marcenac n.d. n.d. n.d. 0,03 n.d. 0,5 0,4 0,4 0,3 0,3 0,8 1,3 n.d. 0,5 0,5 

Système Lot-Garonne 

Bordeaux 14 10 3 5 15 38 104 97 85 102 142 169 19 84 83 

La Réole 19 4 4 5 12 83 138 105 53 81 76 131 14 56 58 

Le Temple n.d. n.d. 32 137 626 1809 3852 2920 2191 2009 2331 3313 379 1282 1493 

Bouillac 68 4 8 10 48 78 150 122 81 84 76 128 12 44 52 

Joanis 364 4 195 901 7896 6289 2144 1307 856 1091 843 1257 160 450 551 

Facteur (J/M) - - - 30834 - 13884 5492 3263 3151 3445 1114 945 - 893 1209 

Bassin d’Arcachon * 

Grand Banc 8 1 3 3 3 17 34 28 15 18 19 40 5 17 29 

Les Jacquets 43 46 3 12 51 225 661 519 245 302 302 608 55 242 348 

Andernos 16 37 7 19 42 294 744 587 281 350 353 714 67 293 443 

Arès 93 54 15 48 95 365 954 742 459 505 504 957 96 390 563 

Bélisaire 19 68 4 35 232 597 1593 1156 708 827 729 1365 125 446 618 

Facteur (GB/B) 2 49 1 12 80 36 48 41 48 45 38 34 23 26 21 

N : naphtalène ; Acty : acénaphtylène ; Acte : acénaphtène ; Fle :fluorène ; An : anthracène ; Phe : phénanthrène ; Fluo : fluoranthène ; Pyr : pyrène ; B[a]A : benzo[a]anthracène ; Chys + Triph : 
chrysène + triphénylène ; B[a]P : benzo[a]pyrène ; B[b]F + B[k]F : benzo[b]fluoranthène + benzo[k]fluoranthène ; D[a,h]A + D[a,c]A : dibenzo[a,h]anthracène + dibenzo[a,c]anthracène ; BPe : 
benzo[g,h,i]pérylène ; IP : indéno[1,2,3-c,d]pyrène. Facteur (J/M) ou (GB/B) : rapport entre les concentrations dosées à Joanis versus Marcenac ou Grand Banc versus Bélisaire.* Données issues 
des analyses effectuées dans le cadre du projet ASCOBAR. N.d. : non déterminé. 



 
245 Chapitre 5. CARACTERISATION DE LA TOXICITE DE SEDIMENTS NATURELS 

 

Figure 5.5. Concentrations totales en HAP et en métaux mesurées dans les sédiments du système 
Lot-Garonne (a) et du Bassin d’Arcachon (b) 

Les concentrations en HAP totaux (27 composés dosés et cumulés, barres pleines) sont indiquées en ng/g et 
celles des éléments métalliques (10 métaux dosés et cumulés, barres hachurées) sont mentionnées en µg/g. 
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Tableau 5.5. Teneurs en principaux éléments traces métalliques des sédiments du système Lot-Garonne et du 
Bassin d’Arcachon 

 
Concentration en µg/g 

 
Co Mn Ni Zn Cr Cu As Ag Cd Pb 

Marcenac 5,6 261 9,5 35 10,0 6,2 17,5 0,04 0,14 12,5 

Système Lot-Garonne 

Bordeaux 8,9 535 16,6 103 24,1 16,6 8,9 0,13 1,26 30,2 

La Réole 8,3 649 16,9 115 23,7 20,1 10,7 0,11 1,54 25,8 

Le Temple 5,1 183 16,2 16,8 10,2 4,1 3,0 0,03 0,44 3,9 

Bouillac 10,4 843 22,8 2040 11,3 78,7 42,6 1,05 17,9 273 

Joanis 9,8 883 17,5 2293 23,2 96,7 28,5 2,41 14,6 318 

Facteur (J/M) 2 3 2 66 2 16 2 56 104 26 

Bassin d’Arcachon 

Grand Banc 2,6 129 6,10 27,3 10,0 4,40 6,30 0,02 0,04 8,29 

Les Jacquets 8,1 295 18,0 117 26,1 13,0 20,1 0,10 0,31 40,2 

Andernos 9,8 307 23,6 145 34,8 20,0 28,3 0,14 0,48 62, 9 

Arès 9,6 241 21,7 143 31,7 19,6 26,6 0,13 0,49 52,8 

Bélisaire 1,9 90,3 4,05 26,1 6,27 2,55 4,98 0,02 0,05 7,68 

Facteur (GB/An) 4 2 4 5 3 5 4 8 12 8 

Co : cobalt ; Mn : Manganèse ; Ni : nickel ; Zn : zinc ; Cr : chrome ; Cu : cuivre ; As : arsenic ; Ag : argent ; Cd : 
cadmium ; Pb : plomb. Facteur (J/M) ou (GB/An) : rapport entre les concentrations dosées à Joanis versus Marcenac 
ou Grand Banc versus Andernos. 

Concernant le système Lot-Garonne, le gradient de concentrations est principalement marqué 

pour le Zn, le Cu, l’As, le Cd et le Pb ce qui milite en faveur d’une contamination polymétallique 

provenant de la région de Decazeville. De façon surprenante, le sédiment du Temple s’avère le moins 

contaminé, avec une teneur totale en éléments métalliques de 243 µg/g environ, valeur inférieure à 

celle mesurée pour le sédiment de référence de Marcenac qui se situe aux alentours de 357 µg/g. À 

l’exception de ce site, un gradient décroissant de concentrations amont-aval est observé tout au long 

du système Lot-Garonne, comme l’illustre la Figure 5.5.a avec des teneurs totales de 3 687 µg/g, 

3 342 µg/g, 871 µg/g et 745 µg/g respectivement pour Joanis, Bouillac, La Réole et Bordeaux. De 

manière également inattendue, certains éléments métalliques (comme le Ni, l’As et le Cd) sont 

présents en concentrations supérieures au site de Bouillac en comparaison du site de Joanis. 

Cependant, ce dernier site reste globalement le plus contaminé en métaux au sein du système Lot-

Garonne avec des écarts de concentrations par rapport à Marcenac pouvant atteindre un facteur de 

104 pour le Cd. Ces facteurs sont également très élevés pour le Zn et l’Ag (66 et 56 respectivement) 

et dans une moindre mesure pour le Cu et le Pb (16 et 26 respectivement, Tableau 5.5). En se 

référant à la charge totale en éléments métalliques, les sédiments de Joanis sont 10 fois plus 

contaminés que ceux du site de référence.  

Globalement, les sédiments du Bassin d’Arcachon sont moins chargés en éléments métalliques 

que ceux provenant du système Lot-Garonne, avec des teneurs totales d’environ 194 µg/g, 538 µg/g, 

632 µg/g, 546 µg/g et 144 µg/g respectivement pour les sites de Grand Banc, Les Jacquets, Andernos, 

Arès et Bélisaire (Figure 5.5.b). Les sites les plus contaminés en éléments métalliques sont ceux des 

Jacquets, d’Andernos et d’Arès pour lesquels les concentrations individuelles pour l’ensemble des 

métaux dosés sont plus fortes en comparaison des deux autres sites étudiés. Le sédiment le plus 

fortement contaminé par cette classe de composés est celui d’Andernos dont les écarts de 

concentration par rapport au site de référence interne au Bassin (Grand Banc) représentent un 

facteur compris entre 2 et 5 pour la majorité des éléments métalliques. Ces facteurs peuvent 
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cependant atteindre une valeur de 8 pour l’Ag et le Pb et de 12 pour le Cd (Tableau 5.5). 

Globalement, le niveau de contamination du sédiment d’Andernos pourrait être comparé à celui 

observé pour le site de La Réole sur la Garonne. Enfin, le sédiment de Grand Banc est moins chargé 

en éléments métalliques que celui de Marcenac. Il en résulte une concentration totale en métaux 

deux fois moindre environ pour le site de référence du Bassin en comparaison de celui du système 

Lot-Garonne. 

2.2.4. Suivi de l’oxygène dissous 

La mesure de l’oxygène dissous a été effectuée quotidiennement sur toute la durée de 

l’exposition c’est-à-dire jusqu’au pic d’éclosion. Lors de l’exposition aux sédiments du système Lot-

Garonne, le taux d’oxygène dissous est resté relativement stable tout au long de l’expérience avec 

des valeurs moyennes comprises entre 82 % et 100 % air sat. (Figure 5.6.a). Les profils en oxygène 

obtenus pour les sédiments du Bassin d’Arcachon sont plus variables, notamment lors des trois 

premiers jours d’exposition. En effet, trois sédiments (Les Jacquets, Arès et Andernos) montrent des 

teneurs en oxygène dissous moyennes inférieures à 80 % (comprises entre 68 % et 76 %) sur cette 

période (Figure 5.6.b). Cependant, l’ensemble des traitements retrouve des valeurs moyennes 

supérieures ou proches de 80 % air sat. dès le jour 3 pf et se stabilisent alors jusqu’à la fin de 

l’exposition. Ces observations semblent reliées aux teneurs en COP plus élevées ainsi qu’une 

granulométrie plus fine pour ces sédiments (voir paragraphe 2.2.1 de ce chapitre) 

Quoiqu’il en soit, pour les deux séries d’expériences, le taux de saturation en oxygène reste 

largement au-delà du seuil minimum de 60 % air sat. préconisé par les lignes directrices de l’OCDE 

concernant les tests embryo-larvaires poissons (LD 212 OCDE, 1998 ; LD 210 OCDE, 1992b).  

2.3. Résultats du test MELA 

2.3.1. Toxicité aigüe 

L’exposition aux différents sédiments du système Lot-Garonne n’a pas induit d’effets létaux chez les 

embryons de Medaka (Figure 5.7.a). En effet, les taux de survie embryonnaire sont élevés et compris 

entre 92,3 % et 100 % selon les traitements ; aucune différence significative n’est observée. L’analyse 

statistique des données de viabilité larvaire ne met en évidence aucune différence statistique entre 

le sédiment de Marcenac et les autres sites du système (Figure 5.7.c). Cependant, les valeurs 

moyennes observées pour les sédiments de Bordeaux, Le Temple et Joanis sont comprises entre 

82,6 % et 85,6 % alors que le site de Marcenac affiche une viabilité larvaire moyenne de 

97,5 % ± 2,22. Enfin, la valeur moyenne la plus basse est observée après exposition des embryons au 

sédiment de La Réole avec seulement 69,7 % ± 17,7 de survie larvaire. Cette réduction de la viabilité 

larvaire particulièrement marquée pour ce site induit une diminution significative de la viabilité 

cumulée des individus exposés au sédiment de La Réole en comparaison du site témoin de Marcenac 

(Figure 5.8). 

De même, l’exposition aux sédiments du Bassin d’Arcachon n’altère pas le taux de survie 

embryonnaire qui reste compris entre 96,3 % et 100 % (Figure 5.7.b). Par contre, la viabilité larvaire 

des individus exposés au sédiment d’Arès est significativement réduite en comparaison des sites de 

référence de Marcenac (externe au Bassin) et Grand Banc (interne au Bassin) avec des valeurs 

respectives moyennes de 72,9 ± 7,98 %, 93,6 ± 3,09 % et 96,8 ± 2,75 % (Figure 5.7.d). Les 

pourcentages de survie larvaire observés pour les autres sédiments du Bassin sont relativement 



 

248 Chapitre 5. CARACTERISATION DE LA TOXICITE DE SEDIMENTS NATURELS 

 
Figure 5.6. Suivi de l’oxygène dissous lors des expositions aux sédiments du système Lot-Garonne 

(a) et du Bassin d’Arcachon (b) 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition. La ligne rouge marque le seuil d’oxygène 
dissous minimal préconisé par les lignes directrices de l’OCDE pour les tests embryo-larvaires poissons (LD 212 

OCDE, 1998 ; LD 210 OCDE, 1992b).  
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Figure 5.7. Viabilités embryonnaire (a, b) et larvaire (c, d) des embryons et larves de Medaka après 

exposition aux sédiments du système Lot-Garonne (a, c) et du Bassin d’Arcachon (b, d) 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 

différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 

 
 
 
 

 
Figure 5.8. Viabilité cumulée des embryons et larves de Medaka après exposition aux sédiments du 

système Lot-Garonne 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 
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hauts et compris entre 87,7 % et 92,2 %. Les viabilités cumulées moyennes présentant des profils de 

réponses identiques et n’apportant pas d’informations supplémentaires, ne sont pas présentées ici. 

2.3.2. Tératogénicité & autres effets sublétaux 

2.3.2.1. Développement embryonnaire 

À l’exception d’un ou deux embryons par série d’expositions, l’ensemble des individus exposés 

aux sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon ont réussi à éclore pendant les 

20 j pf de l’expérience. Les taux d’éclosion moyens qui en découlent sont donc extrêmement 

similaires aux viabilités embryonnaires présentées dans le paragraphe précédent (i.e. compris entre 

92,6 % et 98,7 % pour les sédiments du système Lot-Garonne et entre 96,3 % et 100 % pour le Bassin 

d’Arcachon) et ne montrent aucune différence significative par rapport aux traitements témoins. Ils 

ne sont donc pas détaillés ici.  

L’exposition des embryons de Medaka aux sédiments de Joanis, Bouillac et Le Temple n’a pas 

induit de modification de la durée moyenne du développent embryonnaire en comparaison de celle 

observée pour le sédiment de Marcenac. Pour ces quatre traitements, l’âge moyen des embryons à 

l’éclosion est compris entre 9,9 j pf et 10,3 j pf (Figure 5.9.a). Cependant, les embryons exposés aux 

sédiments de Bordeaux et de La Réole présentent un retard d’éclosion significatif par rapport au 

groupe de référence avec des durées moyennes de développement de 10,6 ± 0,25 j pf et 

11,0 ± 0,00  j pf respectivement. Ceci pourrait s’expliquer par un colmatage partiel du chorion par des 

particules fines de ces sédiments.  

L’ensemble des sédiments du Bassin d’Arcachon ont induit un allongement significatif de la 

durée moyenne du développement embryonnaire d’environ 24 h minimum par rapport au sédiment 

de référence externe de Marcenac (Figure 5.9.b). En effet, alors que pour ce dernier, l’âge moyen des 

embryons à l’éclosion est de 9,2 ± 0,05 j pf, les embryons exposés au sédiment de référence interne 

au Bassin (Grand Banc) ont éclos en moyenne au bout de 9,9 ± 0,06 j pf. Cependant, même en 

utilisant ce dernier sédiment comme point de comparaison, les embryons exposés aux sédiments des 

Jacquets, d’Andernos et d’Arès présentent un retard de développement significatif avec des âges 

moyens à l’éclosion compris entre 11,2 j pf et 11,5 j pf. En revanche, la durée moyenne du 

développement embryonnaire des embryons exposés au sédiment de Bélisaire, le plus fortement 

contaminé en HAP, n’est pas significativement modifiée en comparaison de ceux mis au contact du 

sédiment de Grand Banc. 

2.3.2.2. Activité cardiaque (23 ± 1 °C) 

De manière générale, le rythme cardiaque moyen des embryons âgés de 6 j pf est plus élevé 

(compris entre 113 batt./min et 119 batt./min) pour les sédiments du système Lot-Garonne en 

comparaison du groupe témoin de Marcenac (105 ± 2,75 batt./min), comme illustré sur la Figure 

5.10.a. Cette augmentation de l’activité cardiaque par rapport au contrôle n’est significative que 

pour les individus exposés aux sédiments de La Réole et de Joanis. Cependant, la valeur moyenne 

obtenue chez les embryons exposés au sédiment de Bordeaux est également proche du seuil de 

significativité (p = 0,054 selon le test post-hoc de Tukey) par rapport au groupe de Marcenac. De 

façon similaire à ce qui a été observé lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et 

biomoléculaires induits par le Cd, la tendance est inversée chez les embryons âgés de 7 j pf. En effet, 

alors que le rythme cardiaque moyen des embryons exposés aux sédiments de Marcenac est de 

112 ± 5,01 batt./min, les activités cardiaques des individus exposés aux autres sédiments du système
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Figure 5.9. Durée du développement embryonnaire des individus exposés aux sédiments du 

système Lot-Garonne (a) et du Bassin d’Arcachon (b) 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 

 
 
 
 

 

 
Figure 5.10. Activité cardiaque des embryons âgés de 6 j pf (a, b) et 7 j pf (c, d) pendant leur 

exposition aux sédiments du système Lot-Garonne (a, c) et du Bassin d’Arcachon (b, d) 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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Lot-Garonne sont, en moyenne, comprises entre 94,5 batt./min et 106 batt./min (Figure 5.10.c). 

Cette bradycardie observée en comparaison du groupe de référence est significative pour les 

sédiments du Temple, de Bouillac et de Joanis. 

L’exposition des embryons aux sédiments du Bassin d’Arcachon tend également à réduire 

l’activité cardiaque moyenne des individus au jour 6 pf en comparaison du sédiment de Marcenac à 

l’exception du site de Bélisaire pour lequel les embryons montrent un rythme cardiaque similaire au 

groupe de référence externe au Bassin (Figure 5.10.b). Cependant, l’analyse statistique ne permet 

pas de discriminer les résultats obtenus. Toujours à l’exception du site de Bélisaire, la tendance à la 

réduction de l’activité cardiaque des embryons exposés aux sédiments du Bassin est accentuée au 

jour 7 pf (Figure 5.10.d). En effet, le rythme cardiaque des individus exposés aux sédiments des 

Jacquets, d’Andernos et d’Arès est significativement plus bas, avec des valeurs moyennes comprises 

entre 103 batt./min et 108 batt./min, que celui mesuré chez les embryons de référence externe 

(Marcenac, 123  ± 1,80 batt./min). En utilisant le site de Grand Banc comme référence, pour lequel le 

rythme cardiaque moyen est de 115 ± 1,74 batt./min, seul le sédiment d’Arès induit une 

bradychardie significative. Cependant, les valeurs recueillies pour le site d’Andernos sont également 

proches du seuil de significativité avec une valeur de p = 0,068 (test post-hoc de Tukey) par rapport 

au site de Grand Banc. 

2.3.2.3. Données biométriques 

La longueur totale moyenne des larves nouvellement écloses issues de l’exposition aux 

sédiments du système Lot-Garonne décroit graduellement à partir du site de la Réole et jusqu’au site 

de Joanis (Figure 5.11.a). Cette tendance n’est cependant statistiquement significative par rapport au 

groupe référence de Marcenac que pour ce dernier sédiment. Ainsi, la longueur totale moyenne des 

individus du groupe de Joanis représente une diminution d’environ 6 % par rapport au groupe 

témoin. La taille de la tête des larves à l’éclosion présente un profil de réponse similaire à celui 

observé pour la longueur totale, à l’exception du site de La Réole pour lequel la réduction de la taille 

de la tête est du même ordre de grandeur que pour le sédiment de Joanis (Figure 5.11.c). Pour ces 

deux sites, les tailles moyennes de la tête des larves, respectivement de 1,06 ± 0,00 mm et 

1,05 ± 0,00 mm, sont significativement plus petites que celle mesurée pour Marcenac 

(1,11 ± 0,02 mm). Ces valeurs représentent une réduction respective d’environ 4 % et 5 % par 

rapport au témoin. Ces deux mesures biométriques présentant des profils de réponse similaires, le 

rapport T/L moyen qui en découlent reste relativement constant pour les différents sédiments 

(valeurs comprises entre  22,0 % et 22,2 %) à l’exception du site de La Réole. En effet, pour ce 

dernier, le rapport T/L moyen est évalué à 21,45 ± 0,33 %. Néanmoins, aucune diffétence significative 

entre les sites n’est mise en évidence lors de l’analyse statistique.  

A l’inverse de ce qui a été observé avec les sédiments du système Lot-Garonne, la diminution 

de la longueur totale des larves exposées aux sédiments du Bassin d’Arcachon ne suit pas le gradient 

de contamination en HAP (Figure 5.11.b). En effet, les valeurs moyennes obtenues pour ce 

paramètre sont comprises entre 4,48 mm et 4,66 mm pour les cinq sites du Bassin et ne sont pas 

statistiquement différentes les unes des autres. La longueur moyenne des larves exposées au 

sédiment de Marcenac est significativement plus élevée, se situant à environ 4,85 ± 0,06 mm. Cette 

réduction de la taille des individus exposés aux sédiments du bassin représente une baisse de 4 % à 

8 % par rapport au groupe de Marcenac. À l’exception du site de Bélisaire, la taille moyenne de la 

tête des larves observée pour les sédiments du Bassin est également significativement plus faible 
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Figure 5.11. Mesures biométriques acquises sur les larves nouvellement écloses au cours de 

l'exposition aux sédiments du système Lot-Garonne (a, c) et du Bassin d’Arcachon (b, d) 
Les données biométriques acquises au cours du MELA incluent la longueur totale des larves (a, b) et la taille de 

la tête (c, d). Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les 
résultats de l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes 

indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 
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avec des valeurs moyennes comprises entre 0,96 mm et 0,98 mm en comparaison du site de 

Marcenac pour lequel la valeur moyenne est de 1,05 ± 0,02 mm (Figure 5.11.d). Pour ces quatre sites 

du Bassin, la réduction de la taille de la tête représente une diminution de 7 % à 9 % par rapport au 

groupe de référence externe. Cependant, les valeurs moyennes de la taille de la tête des larves 

exposées aux sédiments des Jacquets, d’Andernos, d’Arès et de Bélisaire ne sont pas 

significativement différentes de celle obtenue pour le site de référence interne de Grand Banc. À 

noter tout de même que les valeurs obtenues pour les sites des Jacquets et d’Andernos sont 

significativement plus faibles que celle observée pour le site de Bélisaire. Les rapports T/L observés 

pour cette série d’exposition ne montre aucune variation notable entre les différents sites, avec des 

valeurs moyennes comprises entre 21,2 % et 21,8 %. 

2.3.2.4. Tératogénicité 

L’ensemble des sédiments du système Lot-Garonne a engendré un accroissement significatif 

du taux de malformations chez les individus exposés en comparaison du groupe témoin de Marcenac 

(Figure 5.12.a). Le pourcentage d’individus malformés avoisine en moyenne les 60 % pour le site du 

Temple, 70 % pour le site de Bordeaux et 80 % pour les sites de La Réole, Bouillac et Joanis. Le 

groupe de Marcenac est, pour ce paramètre de 17,3 ± 1,68 %. Le taux d’individus malformés pour le 

sédiment du Temple est significativement plus bas que ceux observés pour les sites de La Réole, 

Bouillac et Joanis. 

Les pourcentages d’individus impactés par les différentes catégories de malformations prises 

en compte sont détaillés dans le Tableau 5.6. L’exposition des embryons au sédiment de Joanis 

induit une augmentation significative des malformations appartenant à toutes les catégories 

étudiées par rapport au groupe contrôle de Marcenac, à l’exception des anomalies oculaires. Les 

malformations les plus fréquemment retrouvées concernent le squelette axial (lordose, cyphose, 

corps arqué en forme de C et quelques scolioses) et le système cardio-vasculaire (défauts de 

courbure et de positionnement du cœur, dystrophie ou hypertrophie cardiaques) qui impactent plus 

de 50 % des individus. Les œdèmes (très majoritairement péricardiques), les malabsorptions du sac 

vitellin et les malformations cranio-faciales (notamment des mâchoires) sont moins représentés et 

affectent entre 14 % et 16 % des larves à l’éclosion. À l’exception du site de La Réole pour lequel la 

formation d’œdèmes (principalement péricardiques) est significativement induite chez 18 % des 

individus, les trois types de malformations précédemment citées ne sont pas accrus de manière 

significative au sein des autres traitements. A l’inverse, l’ensemble des sédiments testés augmentent 

significativement le taux de malformations cardio-vasculaires (défaut de courbure et de 

positionnement du cœur, dystrophie, hypo- ou hypertrophie cardiaques) en comparaison de 

Marcenac. Ce type d’effet tératogène peut concerner jusqu’à 60 % des individus éclos pour le site de 

La Réole. Les déformations du squelette axial sont observées de manière significative par rapport au 

site de Marcenac pour les sédiments de La Réole (54 % des individus) et de Bouillac (41 % des larves 

écloses). Par ailleurs, les données obtenues avec le sédiment de Bordeaux pour ce type de 

malformation est proche du seuil de significativité (p = 0,059).  

L’exposition des embryons aux cinq sédiments du Bassin d’Arcachon induit l’augmentation 

significative des malformations chez les larves nouvellement écloses, en comparaison du site de 

référence externe de Marcenac, pour lequel seul 7,70 ± 0,30 % des individus présentent des 

anomalies développementales. Les taux d’individus malformés augmentent graduellement entre 

Grand Banc, Les Jacquets, Andernos et Arès avec des valeurs moyennes comprises entre environ
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Figure 5.12. Pourcentage d'individus présentant des malformations après exposition aux sédiments 

du système Lot-Garonne (a) et du Bassin d’Arcachon (b) 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 
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55 % et 68 %, puis redescendent de manière inattendue à 50 % pour le site de Bélisaire (Figure 

5.12.b), sans que l’analyse statistique ne parvienne à discriminer les traitements entre eux. 

Tableau 5.6. Pourcentages d'individus impactés par les différents types de malformations après exposition aux 
sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

 
Œdèmes Squelette axial Cranio-faciale Œil 

Cardio-
vasculaire 

Sac Vitellin 

Système Lot-Garonne 
Marcenac 1 ± 2,22 % a 12 ± 4,30 % a 0 ± 0,00 % a 0 ± 0,00 % 12 ± 3,59 % a 0 ± 0,00 % a 
Bordeaux 0 ± 0,00 % a 39 ± 8,54 % a,b 8 ± 0,47 % a,b 0 ± 0,00 % 50 ± 11,09 % b,c 1 ± 2,14 % a,b 
La Réole 18 ± 4,12 % b 54 ± 14,76 % b 5 ± 2,13 % a,b 1 ± 2,22 % 60 ± 10,53 % c 13 ± 5,80 % a,b 
Le Temple 4 ± 0,23 % a 35 ± 1,91 % a,b 10 ± 9,81 % a,b 0 ± 0,00 % 37 ± 4,26 % b 4 ± 4,17 % a,b 
Bouillac 3 ± 2,23 % a 41 ± 16,24 % b 9 ± 6,24 % a,b 1 ± 2,14 % 57 ± 8,24 % b,c 13 ± 6,23 % a,b 
Joanis 16 ± 3,11 % b 51 ± 7,92 % b 14 ± 4,76 % b 0 ± 0,00 % 53 ± 5,70 % c 16 ± 10,66 % b 

Bassin d’Arcachon 
Marcenac 0 ± 0,00 % 1 ± 2,31 % a 0 ± 0,00 % a 0 ± 0,00 % 6 ± 2,05 % a 0 ± 0,00 % a 
Grand Banc 0 ± 0,00 % 14 ± 8,79 % a,b 9 ± 2,14 % a,b 0 ± 0,00 % 38 ± 9,41 % b 16 ± 6,53 % b,c 
Les Jacquets 8 ± 6,54 % 14 ± 5,97 % a,b 19 ± 0,41 % b,c 0 ± 0,00 % 41 ± 16,86 % b 15 ± 13,99 % b,c 
Andernos 7 ± 0,00 % 27 ± 11,32 % b 25 ± 7,71 % c,d 1 ± 2,14 % 36 ± 5,66 % b 19 ± 6,42 % c 
Arès 5 ± 5,89 % 27 ± 14,30 % b 21 ± 2,98 % c,d 1 ± 2,31 % 48 ± 12,51 % b 18 ± 2,36 % c 
Bélisaire 0 ± 0,00 % 25 ± 2,48 % a,b 3 ± 2,18 % a 0 ± 0,00 % 32 ± 1,48 % b 4 ± 6,66 % a,b 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de l’analyse 
statistique sont indiqués par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence 
significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 

Les pourcentages d’individus impactés par les différentes catégories de malformations prises 

en compte sont détaillés dans le Tableau 5.6. Comme pour les sédiments du système Lot-Garonne, 

les malformations du système cardio-vasculaire (défauts de courbure et de positionnement du cœur, 

dystrophie ou hypertrophies cardiaques) sont significativement induites pour tous les sites du Bassin 

en comparaison du groupe de Marcenac, avec des pourcentages de larves affectées compris entre 

32 % et 48 %, sans différence statistique entre les sites. Pour ce type de malformations, les plus forts 

taux d’individus présentant des malformations sont observés pour les sédiments des Jacquets et 

d’Arès. Des malabsorptions des réserves vitellines sont également observées de façon significative 

par rapport à Marcenac pour tous les sites du Bassin d’Arcachon à l’exception de Bélisaire, et 

concernent entre 15 % et 19 % des larves nouvellement écloses. Chez 19 % à 25 % des individus, des 

malformations cranio-faciales, principalement localisées au niveau des mâchoires sont observées 

pour les individus issus de l’exposition aux sédiments des Jacquets, d’Andernos et d’Arès. Pour ces 

trois sites, cette augmentation du pourcentage de larves affectées par ce type de malformations est 

significative par rapport à Marcenac. Lorsque le site de référence interne de Grand Banc est utilisé 

comme référence, seuls les sédiments d’Andernos et d’Arès donnent une réponse significative. Enfin, 

environ 27 % des larves issues de l’exposition aux sédiments d’Andernos et d’Arès présentent des 

déformations du squelette axial (cyphose, lordose, corps arqué en forme de C et quelques scolioses) 

significatives par rapport à Marcenac. Les données observées pour le site de Bélisaire concernant ce 

type de malformations sont également proches du seuil de significativité en comparaison du site de 

référence de Marcenac (p = 0,053). 

2.4. Génotoxicité (test comète) 

Malheureusement, suite à un problème technique au cours de la préparation des échantillons 

pour l’application du Test Comète, la génotoxicité potentielle des sédiments du Bassin d’Arcachon 

n’a pas pu être déterminée. Seuls les résultats obtenus avec les sédiments du système Lot-Garonne 
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seront donc présentés ici. Comme précédemment, le pourcentage d’ADN dans la queue de la comète 

et le taux de cellules hedgehog ont été mesurés. Les résultats obtenus pour ces deux paramètres 

sont présentés sur la Figure 5.13.a et b respectivement.  

Le taux d’endommagement de l’ADN des cellules de larves de Medaka, représenté par le 

pourcentage d’ADN dans la queue, augmente graduellement entre les sites de Bordeaux et de Joanis, 

avec des valeurs moyennes comprises entre 11 % et 18 %, alors que la moyenne obtenue pour le 

contrôle Marcenac est de 6,39 ± 0,41 % (Figure 5.13.a). Cette augmentation des dommages à l’ADN 

n’est cependant significative que pour le site de Joanis. Alors qu’au cours des expériences 

précédentes, le taux de cellules hedgehog présentait un profil de réponse très similaire à celui 

obtenu avec le pourcentage d’ADN dans la queue, les résultats observés ici concernant ces cellules 

très fortement endommagées sont quelque peu différents. En effet, le pourcentage de cellules 

hedgehog augmente bien graduellement entre les sites de Bordeaux, La Réole, Bouillac et Joanis, 

avec des valeurs moyennes variant de 17 % à 25 % (Figure 5.13.b). En revanche, le sédiment du 

Temple montre un taux moyen de cellules hedgehog supérieur d’environ 28 %. Seuls les sites de 

Joanis et du Temple sont significativement différents du témoin Marcenac pour ce paramètre. Ceci 

pourrait être le résultat de la contamination en HAP particulièrement importante de ces sédiments. 

2.5. Synthèse des principaux résultats 

L’ensemble des résultats obtenus au cours de cette étude est synthétisé dans le Tableau 5.7. Au 

cours des deux séries d’expositions seuls les sédiments de La Réole et d’Arès ont induit des effets 

létaux significatifs chez les individus exposés. De plus, l’ensemble des matrices sédimentaires a 

conduit à des effets tératogènes notables en induisant un large spectre de malformations par rapport 

au sédiment de référence de Marcenac. Toujours en utilisant ce site comme référence, le 

développement in ovo, décrit par l’âge embryonnaire à l’éclosion et les mesures biométriques, a été 

significativement altéré chez les individus exposés aux sédiments de Bordeaux, La Réole et Joanis 

ainsi que pour l’ensemble des sédiments du Bassin d’Arcachon. L’activité cardiaque des embryons est 

également perturbée de manière notable suite à l’exposition aux sédiments du système Lot-

Garonne, à l’exception du site de Bordeaux. Les trois matrices sédimentaires du Bassin, Les Jacquets, 

Andernos et Arès, induisent également une altération du rythme cardiaque des embryons en 

comparaison du sédiment de Marcenac. Enfin, l’application du test Comète a permis de mettre en 

évidence un potentiel génotoxique modéré des sédiments du Temple et de Joanis chez les SPD du 

Medaka.  

En considérant le nombre de paramètres ayant répondu significativement, les sédiments du 

système Lot-Garonne peuvent être classés par ordre croissant de toxicité de la manière suivante (le 

chiffre entre parenthèses représente le nombre de marqueurs significativement modulés) : Bordeaux 

et Bouillac (2) < Le Temple (3) < Joanis (4) < La Réole (5). Au vu de ce classement, il semble délicat de 

relier directement les réponses toxiques aux concentrations en métaux ou en HAP. Il semblerait 

plutôt que les effets observés soient le résultat combiné des deux types de contamination, à 

l’exception du site de La Réole pour lequel les niveaux de contamination mesurés ne semblent pas 

justifier de l’intensité des effets observés. Selon le même principe de classification, les sédiments du 

Bassin d’Arcachon peuvent être ordonnés de la manière suivante : Bélisaire (2) < Grand Banc (3) < Les 

Jacquets et Andernos (4) < Arès (5). Ce classement semble globalement suivre le gradient de 

concentration en HAP, exception faite du site de Bélisaire pour lequel le sédiment n’induit que des  
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Figure 5.13. Dommages à l'ADN évalués par le test Comète chez des larves âgées de 2 j post-

éclosion après exposition aux sédiments du système Lot-Garonne  
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Le pourcentage d’ADN 
dans la queue d’une comète (a) a été mesuré sur 150 cellules par réplicat. Le pourcentage de cellules hedgehog 
(b) a été déterminé sur un total de 200 cellules par réplicat. Les résultats de l’analyse statistique sont indiqués 

par des lettres à droite des valeurs concernées : des lettres différentes indiquent une différence significative 
entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey) 
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effets toxiques limités chez les SPD de Medaka en dépit d’une forte concentration en HAP totaux. Il 

se pourrait que les réponses obtenues à l’aide du test MELA puissent être influencées par la teneur 

en carbone organique. 

Tableau 5.7. Synthèse des résultats obtenus à l’a ide des différents marqueurs étudiés au cours de l’évaluation de la toxicité 
des sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

 
Viab. DD RC Biom. Malf. Génotox. 

[HAP 
tot] 

[Mét. 
tot] 

COP Granulo. 

Système Lot-Garonne 

Bordeaux       1 200 745 1,21 27,0 

La Réole       914 871 2,15 32,1 

Le Temple       24 189 243 0,08 392 

Bouillac       1 028 3 342 0,79 274 

Joanis       25 001 3 687 0,30 325 

Bassin d’Arcachon 

Grand Banc      - 280 194 0,72 159 

Les Jacquets      - 4 265 538 0,81 235 

Andernos      - 4 926 632 3,85 25,3 

Arès      - 6 744 546 3,62 43,6 

Bélisaire      - 9 896 144 0,24 314 

Les données sont synthétisées en fonction des résultats obtenus lors de leur analyse statistique : un point vert symbolise 
l’absence de différence significative par rapport au sédiment de Marcenac ; un point orange marque une différence 
significative par rapport à ce sédiment de référence ; un point bleu symbolise l’absence de différence significative par rapport 
au sédiment de Grand Banc ; un point rouge marque une différence significative par rapport à ce sédiment de référence. 
Viab. : viabilité ; DD : durée du développement embryonnaire ; RC : rythme cardiaque ; Biom. : mesures biométriques ; Malf. : 
malformations développementales ; Génotox. : effets génotoxiques. Dans la partie droite du tableau, les concentrations 
totales en HAP ([HAP tot], en ng/g) et en éléments métalliques ([Mét. Tot], en µg/g) ainsi que les teneurs en carbone 
organique particulaire (COP, en %) et la médiane de la taille des particules (Granulo., en µm) des différents sédiments sont 
mentionnées. Un code couleur a été appliqué afin de classer les différents sédiments en fonction des valeurs mesurées pour 
des paramètres : de la plus faible à la plus forte, les couleurs attribuées sont bleu, violet, rose, orange et rouge. Remarque : 
les données respectives pour ces trois caractéristiques sont de 6 ng/g p.s., 357 µg/g, 0,1 % et 151 µm pour le sédiment de 
Marcenac.  

Lorsque les effets embryotoxiques induits par les matrices sédimentaires du Bassin d’Arcachon 

sont évalués en comparaison du site de référence de Grand Banc, les réponses observées sont moins 

marquées. En effet, seuls les sédiments d’Arès et d’Andernos révèlent alors une réelle tératogènicité. 

La réduction de la viabilité ainsi que l’altération de l’activité cardiaque des embryons observées pour 

le site d’Arès restent également significatives. Aucune modification des données biométriques 

acquises sur les larves nouvellement écloses n’est visible. Cependant, le retard d’éclosion indique 

toujours une altération du développement in ovo chez les individus exposés aux sédiments des 

Jacquets, d’Arès et d’Andernos. En utilisant ces profils de réponses par rapport au site de Grand 

Banc, le classement des sédiments du Bassin devient : Bélisaire (0) < Les Jacquets (1) < Andernos (2) < 

Arès (4). Ce classement semble globalement refléter la contamination en HAP des sédiments, 

toujours à l’exception du site de Bélisaire qui n’induit aucun effet significatif chez les individus 

exposés en comparaison du groupe de référence interne au Bassin. Il est intéressant de noter que ce 

site est également celui dont la teneur en COP est la plus faible. 
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3. ANALYSE CROISEE DES EFFETS EMBRYOTOXIQUES ET DES REPONSES 

BIOMOLECULAIRES APRES EXPOSITION AUX SEDIMENTS NATURELS 

DU SYSTEME LOT-GARONNE ET DU BASSIN D’ARCACHON 

L’objectif de cette étude est de caractériser plus finement les réponses adaptatives ou 

toxiques des embryons et larves de Medaka exposés à une sélection de sédiments naturels 

provenant du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon. Pour cela, nous proposons une étude 

croisée des effets embryotoxiques et des réponses biomoléculaires à l’aide de la technique de RT-

PCR. La bioaccumulation des métaux et des HAP a également été suivie au cours de l’exposition. 

L’analyse des profils d’expression génique et la mesure de la bioaccumulation ont été entreprises sur 

stade embryonnaire (au jour 7 pf, T7) et larvaire (à l’éclosion, T9), conformément au protocole utilisé 

pour les substances pures.  

Les sédiments ont été sélectionnés en fonction des résultats des séries d’expositions 

présentées dans la partie précédente. Concernant le système Lot-Garonne, les trois sédiments ayant 

démontré le plus d’effets toxiques sont ceux de La Réole, Le Temple et Joanis. Le site de La Réole a 

été écarté au vu de la mortalité induite sur les embryons exposés. Le sédiment de Joanis a 

finalement été retenu en raison de sa teneur élevée en éléments métalliques et le large spectre 

d’effets induits chez les individus exposés. Les réponses obtenues après exposition à cette matrice 

sédimentaire seront comparées à celles observées pour le sédiment de Marcenac. Parmi les 

sédiments prélevés dans le Bassin d’Arcachon, les sites des Jacquets, d’Andernos et d’Arès se sont 

avérés les plus toxiques vis-à-vis des SPD de Medaka. Le site d’Arès n’a pas été retenu au vu de la 

mortalité observée chez les larves exposées à ce sédiment. La quantité de sédiment d’Andernos 

disponible ne nous a pas permis d’envisager son utilisation au cours de cette étude. Par conséquent, 

les réponses phénotypiques et biomoléculaires ont été analysées chez les embryons et larves de 

Medaka exposés aux sédiments des Jacquets et ont été comparées à celles observées pour les sites 

de référence de Marcenac et de Grand Banc. 

3.1. Choix des gènes étudiés 

Les gènes dont l’expression a été modulée de manière notable au cours des expositions aux 

substances pures ont été sélectionnés pour la présente étude. L’ensemble des gènes étudiés ainsi 

que les mécanismes sous-jacents ciblés sont rappelés ci-dessous : 

 La chaine respiratoire mitochondriale : cytochrome c oxydase sous-unité I du complexe IV 

(coxI). 

 Les mécanismes de détoxication et de métabolisation : le gène codant pour les 

métallothionéines (mt), impliquées dans la séquestration des métaux et le gène codant 

pour la biotransformation des xénobiotiques par la voie du cytochrome P450-1A (cyp1A).  

 Les systèmes antioxydants : superoxyde dismutase cytosolique à cofacteur Cu et Zn 

(sodCu) et mitochondriale à cofacteur Mn (sodMn) 

 Les mécanismes d’arrêt du cycle cellulaire et d’apoptose : le gène suppresseur de tumeur 

p53 et le gène codant la protéine pro-apoptotique de la famille Bcl (bax).  
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 Les processus du développement embryonnaire : le gène wnt1 impliqué dans la 

somitogénèse et la prolifération cellulaire de manière générale. 

 Les systèmes de réparation de l’ADN : le gène rad51 impliqué dans les réparations des 

lésions double-brin de l’ADN par recombinaison homologue (homologue de recA) et le 

gène ogg1 spécifique des réparations des lésions oxydatives des bases de l’ADN telle que 

la 8-oxodG. 

 Le métabolisme de la vitamine A : le gène raldh2 (Rétinaldéhyde déshydrogénase 2, 

également appelé aldh1a2, aldéhyde déshydrogénase famille 1 membre A2) codant pour 

l’enzyme nécessaire à la production d’acide rétinoïque à partir de rétinol ou de vitamine 

A ; les récepteurs nucléaires de l’acide rétinoïque rarα1 et des rétinoïdes rxrα1.  

Le gène β-actine a été utilisé comme gène de référence. 

3.2. Protocole expérimental 

Le protocole expérimental appliqué au cours de la présente étude est globalement similaire à 

ce qui a précédemment été décrit dans le Chapitre 3, paragraphe 4.2. et le Chapitre 4, paragraphe 

3.2. L’ensemble du matériel utilisé (boîtes d’exposition, quantités de sédiment et de milieu…) a été 

adapté au nombre d’embryons exposés conformément à ce qui a été fait lors des expériences 

précédentes. 

3.2.1. Conditions d’exposition 

Les quantités de matériel biologique nécessaires aux analyses biomoléculaires sur les 

sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon sont synthétisées dans le Tableau 5.8. 

Tableau 5.8. Quantités de matériel biologique nécessaires aux analyses moléculaires entreprises 
après exposition des embryons de Medaka aux sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin 
d’Arcachon 

Analyse 
Nb. d'individus par 

prélèvement 
Nb. de prélèvement 

par réplicat 
Nb. d'individus 

total 

RT-PCR 8 3 24 
Bioaccumulation métaux 15 1 15 

Bioaccumulation HAP 39-48 1 39-48 

  TOTAL 87 

Les embryons ont été fournis par le GIS-AMAGEN (Gif-sur-Yvette). Une fois triés, les embryons 

âgés de 1 j pf ont été répartis en six réplicats par condition et exposés selon le protocole décrit dans 

le Chapitre 2 au paragraphe 6.1, avec un renouvellement complet de l’ERS quotidien. Le volume de 

milieu renouvelé correspond au volume d’ERS nécessaire pour immerger les embryons (Vi dans le 

Tableau 5.9). L’ensemble des conditions d’exposition appliquées au cours de cette étude sont 

présentées dans le Tableau 5.9. 
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Tableau 5.9. Conditions d'exposition appliquées lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires après 
exposition des embryons de Medaka aux sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

3.2.2. Paramètres suivis et prélèvements 

L’ensemble des paramètres suivis et des analyses effectuées au cours de cette expérience, 

ainsi que les cinétiques de mesure sont présentés dans le Tableau 5.10. 

Tableau 5.10. Paramètres étudiés lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires après exposition des 
embryons de Medaka aux sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

Paramètre/Analyse Matrice concernée Cinétique de mesure Donnée dérivée 

Caractérisation chimique (HAP et 
métaux) 

Sédiment 
ERS 

T0 (avant exposition) 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Suivi de la contamination 

Bioaccumulation en HAP* et métaux** 
Embryons 

Larves 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Contamination des organismes 

RT-PCR*** 
Embryons 

Larves 
T7 (prélèvement) 
T9 (fin exposition) 

Expression génique 

Viabilité Embryons Tous les jours Viabilité embryonnaire 

Éclosions**** 
Embryons 

Larves 
Tous les jours 

Taux d'éclosion 
Durée du développement 

Données biométriques***** Larves Jour d'éclosion 
Longueur totale 
Taille de la tête 

Rapport T/L 

Malformations***** Larves Jour d'éclosion Occurrence des malformations 

N.B. : Toutes les observations sont effectuées sur l’ensemble des individus (embryons et/ou larves) de chaque réplicat sauf indication 
contraire ci dessous.  
* Analyse effectuée sur 1 pool de 39-48 individus par réplicat (N=3) et par temps de prélèvement 
** Analyse effectuée sur 1 pool de 15 individus par réplicat (N=3) et par temps de prélèvement 
*** Analyse effectuée sur 3 pools de 8 individus par réplicat (N=3) et par temps de prélèvement 
**** Observation effectuée sur l’ensemble des individus de 3 réplicats par condition 
***** Mesure effectuée sur 20 larves par réplicat (N=3) 

N.B. : l’arrêt de l’exposition a lieu au moment du pic d’éclosion et l’expérience prend fin dès que 

l’ensemble des prélèvements a été effectué. 

La caractérisation chimique à T0 des sédiments correspond en réalité aux dosages effectués au 

cours des séries d’exposition précédentes. Les prélèvements à T7 et T9 de sédiments et d’ERS sont 

effectués sur 3 réplicats à chaque fois. La quantité de matériel prélevé est ensuite divisée en deux 

parts égales, l’une destinée au dosage des HAP et l’autre à l’analyse des éléments métalliques. Les 

aliquotes de sédiments réservées aux dosages des HAP et des métaux sont traitées et stockées 

conformément à ce qui a été décrit respectivement dans le Chapitre 4, paragraphe 2.1.2 et dans le 

Chapitre 3, paragraphe 3.1.2. De même, les échantillons d’ERS destinés à ces analyses sont traités et 

stockés comme mentionné précédemment dans le Chapitre 4, paragraphe 3.2.2 et le Chapitre 3, 

paragraphe 4.2.2 respectivement. 

Les pools d’individus destinés à l’analyse de la bioaccumulation en métaux et en HAP sont 

traités de manière identique selon les indications figurant dans le Chapitre 3, paragraphe 4.2.2. Les 

Nb. Conditions 
traitées 

Nb. Réplicats par 
condition 

Ø BP 
(mm) 

Nb. 
Emb. 

Stade 
Msed 

(g p.h.) 
Vh ERS  
(mL) 

Vi ERS  
(mL) 

Tincub 
(°C) 

Photop.  
(j/n) 

4 6 65 87 1 j pf 152 0 3 26 °C 12 h/12 h 

Ø BP : diamètre de la boite de Pétri d’exposition ; Nb. Emb. : nombre d’embryons exposés par réplicat ; Msed : masse de 
sédiment par réplicat en gramme de poids humide ; Vh ERS : volume d’ERS ajouté pour humidifier le sédiment de chaque 
réplicat ; Vi ERS : volume d’ERS ajouté dans un réplicat pour immerger les embryons ; Tincub : température d’incubation des 
embryons pour toute la durée du test ; Photop. : photopériode appliquée pour toute la durée du test en h de jour/h de nuit. 
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prélèvements destinés à la RT-PCR ainsi que le suivi des différents marqueurs phénotypiques sont 

effectués comme décrit dans le Chapitre 3, paragraphe 4.2.2. 

Par ailleurs, un suivi de l’oxygène dissous a été effectué quotidiennement dans les mêmes 

conditions que pour les expositions aux sédiments naturels (voir paragraphe 2.1.2 de ce chapitre). 

3.3. Concentrations en principaux contaminants dans les sédiments et 
l’ERS 

Les concentrations en HAP et en éléments métalliques des sédiments à T0 ont déjà été 

décrites dans les paragraphes 2.1.2 et 0 de ce chapitre et ne seront donc pas à nouveau mentionnées 

ici. Les analyses des sédiments à T7 et T9 et de l’ERS sont en cours au sein de l’équipe « AQUA » du 

LPTC sous la direction du DR1 H. Budzinski et de l’équipe « Écotoxicologie Aquatique » de la Station 

Marine d’Arcachon, sous la responsabilité du PR Magalie Baudrimont. 

3.4. Suivi de l’oxygène dissous 

La mesure de l’oxygène dissous a été effectuée quotidiennement sur toute la durée de 

l’exposition, c’est-à-dire jusqu’au pic d’éclosion. Au cours de cette expérience, le taux d’oxygène 

dissous s’est avéré très stable au cours du temps, avec des valeurs moyennes supérieures à 

85 % air sat. pour l’ensemble des sédiments testés (Figure 5.14). Selon ces résultats, une bonne 

oxygénation du milieu ERS a été assurée sur toute la durée de l’exposition, avec une concentration 

en oxygène dissous supérieure au seuil minimum de 60 % air sat. préconisé par les lignes directrices 

de l’OCDE concernant les tests embryo-larvaires poissons (LD 212 OCDE, 1998 ; LD 210 OCDE, 1992b). 

3.5. Bioaccumulation en HAP et en métaux chez les embryons et larves 

Les dosages des contaminants dans les tissus des individus exposés sont toujours en cours au 

sein de l’équipe « AQUA » du LPTC sous la direction du DR1 H. Budzinski et de l’équipe 

« Écotoxicologie Aquatique » de la Station Marine d’Arcachon, sous la responsabilité du PR Magalie 

Baudrimont. 

3.6. Toxicité et modification du profil d’expression génique 

3.6.1. Toxicité aigüe 

Les taux moyens de survie des embryons de Medaka exposés aux différents sédiments étudiés 

sont supérieurs à 95 % pour tous les traitements (Figure 5.15). Néanmoins, la valeur moyenne 

obtenue pour le site des Jacquets (97,3 ± 2,17 %) s’avère significativement plus basse que celle du 

site de référence de Marcenac (99,6 ± 0,59%) d’après le test statistique post-hoc de Tukey (p <0,05) 

mais pas par rapport au groupe témoin du Bassin de Grand Banc (99,4 ± 1,39 %). 

3.6.1. Tératogénicité & autres effets sublétaux 

3.6.1.1. Développement embryonnaire 

Les taux d’éclosion observés au cours de cette expérience sont élevés avec des valeurs 

moyennes comprises entre 99,2 ± 0,66 % et 95,0 ± 3,75 % respectivement pour les sites de Marcenac 

et des Jacquets (Figure 5.16.a). Ces deux valeurs sont par ailleurs significativement différentes l’une 

de l’autre. Cependant, une fois encore, aucune différence significative n’est observée entre Grand
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Figure 5.14. Suivi de l’oxygène dissous lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et 
biomoléculaires induits par les sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition. La ligne rouge marque le seuil d’oxygène 
dissous minimal préconisé par les lignes directrices de l’OCDE pour les tests embryo-larvaires poissons (LD 212 

OCDE, 1998 ; LD 210 OCDE, 1992b). 

 
 
 
 

 
Figure 5.15. Viabilité embryonnaire observée lors de l’analyse croisée des effets phénotypiques et 

biomoléculaires induits par les sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 6). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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Figure 5.16. Taux d’éclosion (a) et durée du développement (b) des embryons lors de l’analyse 
croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par les sédiments du système Lot-

Garonne et du Bassin d’Arcachon 
 Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).  
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Banc et les Jacquets. Le taux d’éclosion et la durée du développement embryonnaire ont été calculés 

sur une période de 14 j pf (date à laquelle l’ensemble des prlèvements est effectué, utilisant tous les 

individus disponibles), plus courte donc que ce qui a été mis en œuvre lors de l’étude précédente de 

ces mêmes sédiments. 

Les durées du développement embryonnaire des individus exposés aux deux sédiments du Lot 

ne présentent pas de différence significative entre elles, avec des valeurs moyennes aux alentours de 

10,1 j pf (Figure 5.16.b). Un retard d’éclosion significatif est observé par rapport à ces deux sites chez 

les embryons exposés aux sédiments de Grand Banc et des Jacquets, qui présentent des âges moyens 

à l’éclosion de 11,0 ± 0,15 j pf et 12,2 ± 0,27 j pf respectivement. Ces deux valeurs sont également 

significativement différentes l’une de l’autre selon le test post-hoc de Tukey (p <0,05).  

Ces observations sont en accord avec celles obtenues lors des deux séries d’expositions 

précédentes.  

3.6.1.2. Données biométriques 

Les analyses biométriques ainsi que l’observation d’éventuelles anomalies développementales 

ont été réalisées chez 20 larves nouvellement écloses par réplicat. Les données biométriques issues 

de ces analyses sont présentées sur la Figure 5.17. Aucune différence significative entre les différents 

sites étudiés n’a été mise en évidence pour différents les paramètres étudiés.  

Les longueurs totales moyennes des larves issues des groupes de Marcenac et des Jacquets 

sont similaires et proches de 4,7 mm. Cependant, les valeurs moyennes obtenues pour cette mesure 

chez les individus issus de l’exposition aux sédiments de Joanis et de Grand Banc sont légèrement 

plus basses, proches de 4,6 mm (Figure 5.17.a). Cette réduction d’environ 3 % par rapport au groupe 

témoin (Marcenac) est proche du seuil de significativité avec une valeur de p = 0,060 environ (test 

post-hoc de Tukey) pour ces deux sites. Une tendance similaire est observable pour la taille de la tête 

des larves concernant cette fois-ci les trois sites de Joanis, Grand Banc et Les Jacquets. Suite à 

l’exposition à ces sédiments, la taille moyenne de la tête des larves avoisine 1,00 mm alors que les 

individus du groupe témoin de Marcenac présentent une valeur moyenne de 1,04 ± 0,01 mm (Figure 

5.17.b). Une fois encore, les sites de Joanis et de Grand Banc sont proches du seuil de significativité 

pour ce paramètre avec des valeurs de p de 0,089 et 0,056 respectivement.  

Le rapport T/L décroit légèrement entre Marcenac, Joanis, Grand Banc et Les Jacquets avec des 

valeurs allant d’environ 22,1 % à 21,4 % sans discrimination statistique entre les différents sites 

(Figure 5.17.c).  

3.6.1.3. Tératogénicité 

L’exposition des embryons de Medaka aux sédiments de Joanis, Grand Banc et Les Jacquets a 

induit l’apparition d’effets tératogènes notables chez les larves nouvellement écloses en 

comparaison du site de Marcenac. En effet, le taux moyen d’individus présentant des anomalies 

développementales avoisine les 67 % à 68 % pour les groupes de Joanis et des Jacquets et le site de 

Grand banc affiche une valeur maximale de 75,0 ± 10,4 % (Figure 5.18). Le pourcentage d’individus 

malformés pour le sédiment de Marcenac est significativement inférieur avec une valeur moyenne 

de 18,3 ± 2,89 %. Les taux d’individus affectés par les différentes catégories de malformations 

phénotypiques étudiées sont détaillés dans le Tableau 5.11. 
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Figure 5.17. Mesures biométriques acquises sur les larves nouvellement écloses au cours de 

l’analyse croisée des effets phénotypiques et biomoléculaires induits par les sédiments du système 
Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

Les données biométriques acquises au cours du MELA incluent la longueur totale des larves (a), la taille de la 
tête (b) et le rapport T/L (c) et sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les 

résultats de l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes 
indiquent une différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 

 
 
 
 

 
Figure 5.18. Pourcentage de larves malformées observées au cours de l’analyse croisée des effets 
phénotypiques et biomoléculaires induits par les sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin 

d’Arcachon 
Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de 

l’analyse statistique sont indiqués par des lettres au centre des barres : des lettres différentes indiquent une 
différence significative entre les groupes concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey). 
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Tableau 5.11. Pourcentages d'individus impactés par les différents types de malformations après exposition aux sédiments 
du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon dans le cadre de l’analyse croisée des réponses phénotypiques et 
biomoléculaires induites 

 Œdèmes Squelette axial Cranio-faciale Œil 
Cardio- 

vasculaire 
Sac Vitellin 

Marcenac 0 ± 0,00 % 7 ± 2,89 % 2 ± 2,89 % a 0 ± 0,00 % 12 ± 5,77 % a 0 ± 0,00 % a 
Joanis 5 ± 5,00 % 18 ± 7,64 % 20 ± 5,00 % b 0 ± 0,00 % 40 ± 15,0 % a,b 12 ± 2,89 % a,b 
Grand Banc 10 ± 5,00 % 20 ± 8,66 % 28 ± 2,89 % b 0 ± 0,00 % 57 ± 14,3 % b 30 ± 5,00 % b 
Les Jacquets 15 ± 10,0 % 20 ± 15,0 % 23 ± 2,89 % b 3 ± 2,89 % 53 ± 10,4 % b 22 ± 16,1 % a,b 

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Les résultats de l’analyse statistique 
sont indiqués par des lettres à droite des valeurs: des lettres différentes indiquent une différence significative entre les groupes 
concernés (p <0,05) selon le test post-hoc de Tukey. 

L’exposition au sédiment de Joanis accroit de façon significative la fréquence des 

malformations cranio-faciales (principalement au niveau des mâchoires), par rapport au groupe 

témoin de Marcenac. Le pourcentage d’individus affectés par les anomalies du système cardio-

vasculaire (défauts de courbure et de positionnement du cœur, dystrophie ou hypotrophie 

cardiaques) est proche du seuil de significativité (p = 0,077) en comparaison du groupe de référence.  

Les profils de malformations observés après exposition aux sédiments de Grand Banc et des 

Jacquets sont globalement similaires à ceux observés au cours de la première série d’expériences. En 

effet, l’exposition au sédiment des Jacquets induit une augmentation significative des malformations 

cranio-faciales et cardio-vasculaires (identiques à celles décrites ci-dessus) par rapport au sédiment 

de Marcenac. De plus, environ 22 % des larves exposés à ce sédiment présentent des signes de 

malabsorption des réserves vitellines. Cette valeur est proche du seuil de significativité par rapport 

au sédiment de Marcenac (p = 0,057).  

De façon similaire, l’exposition au sédiment de Grand Banc accroit significativement le 

pourcentage de malabsorptions du sac vitellin ainsi que des malformations cranio-faciales et 

cardiovasculaires par rapport au sédiment de Marcenac, avec des valeurs respectives de de 28 %, 

57 % et 30 %. Aucune différence statistique n’est mise en évidence entre les deux sites du Bassin. 

3.6.2. Altération du profil d’expression génique 

L’expression de 13 gènes d’intérêt impliqués dans différentes voies métaboliques a été 

analysée à l’aide de la technique de qRT-PCR chez les embryons en fin d’organogénèse (T7) et les 

larves à l’éclosion (T9), après exposition aux sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin 

d’Arcachon. Les expressions géniques différentielles ont été déterminées en utilisant la β-actine 

comme gène de ménage. Le détail des expressions géniques moyennes obtenues pour chaque 

réplicat sont rapportées dans l’Annexe 4. Les résultats de cette analyse sont synthétisés dans le 

Tableau 5.12, sous la forme de facteurs d’induction FI calculés comme décrit dans le Chapitre 3, 

paragraphe 4.5.4. Les FI ont été déterminés pour l’ensemble des sédiments en utilisant le groupe de 

Marcenac comme témoin. De plus, des FI complémentaires ont été calculés pour le site des Jacquets 

en utilisant Grand Banc comme référence. 

L’exposition des embryons de Medaka au sédiment de Joanis conduit à une induction 

significative (p <0,05 selon le test t) du gène cyp1A, impliqué dans la biotransformation des 

xénobiotiques, par rapport au sédiment de Marcenac. De façon surprenante, l’expression du gène mt 

intervenant dans l’élimination des métaux est fortement réprimée pour ce sédiment. Nous noterons 

également une inhibition de l’expression du gène bax, impliqué dans l’arrêt du cycle cellulaire, pour 
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le sédiment de Joanis, avec une valeur proche de significativité en comparaison de Marcenac 

(p = 0,054 selon le test t). 

Tableau 5.12. Expression différentielle des gènes d’intérêt chez les embryons de Medaka au cours de l’analyse croisée des effets 
phénotypiques et biomoléculaires induits par les sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

 
Métabolisme 
mitochondrial 

Métabolisation 
/ Détoxication 

 
Défense stress 

oxydant 
 

Arrêt cycle 
cellulaire / 
apoptose 

 
Dévelop- 
pement  

Réparation 
ADN 

 
Métabolisme de la 

vitamine A 

 
coxI cyp1A mt 

 sod 
(Mn) 

sod 
(Cu) 

 p53 bax  wnt1 ogg1 rad51 
 

raldh2 rarα1 rxrα1 

Stade embryonnaire (T7) 
 

  
  

 
  

 
  

     
Joanis / 2,9* 0,1*  / /  / 0,5

b
  / / /  / / / 

Grand Banc 0,5
a
 2,3* 0,3*  / 0,5  / 0,5*  0,4

c
 0,4* /  / / / 

Les Jacquets 0,4* 2,2* 0,3*  0,4 0,4  / /  0,5 0,5
d
 /  / / / 

FI LJ/GB / / /  / /  / /  / / 2,4  / / / 

Stade larvaire (T9) 
 

  
  

 
  

 
  

     
Joanis 2,0 2,9

e
 1,4

f
  0,4 0,4  0,4 /  2,3

i
 / 2,6  / / / 

Grand Banc / 2,1 /  / /  / /  / / /  / / / 
Les Jacquets / / 0,4

g
  0,5

h
 /  / /  / / /  / / / 

FI LJ/GB / 0,5 0,4*  / /  / 2,0  / / 2,1  / / / 

Les résultats sont mentionnés sous la forme de facteurs d’induction (>1) ou de répression (<1) par rapport au contrôle. Un astérisque (*) 
symbolise une différence significative par rapport au groupe témoin selon le test t pour échantillons indépendants (p <0,05). Le signe / signifie 
l’absence de variation notable de l’expression génique par rapport au contrôle (0,5 < FI > 2 et test t non-significatif). (a) p = 0,066 par rapport 
au groupe Marcenac ; (b) p = 0,054 ; (c) p = 0,093 ; (d) p = 0,056 ; (e) p = 0,077 ; (f) p = 0,088 ; (g) p = 0,052 ;(h) p = 0,086; (i) p = 0,084. 

L’exposition au sédiment des Jacquets induit une répression significative de l’expression du 

gène coxI de la chaine respiratoire mitochondriale, par rapport au sédiment de Marcenac, chez les 

embryons exposés. De plus, l’inhibition de ce gène est également proche du seuil de significativité 

pour le site de Grand Banc (p = 0,066). Les deux gènes impliqués dans la biotransformation des 

xénobiotiques (cyp1a) et l’élimination des métaux (mt) s’avèrent respectivement significativement 

surexprimés et réprimés, pour les deux sédiments du Bassin par rapport au site de référence du 

Marcenac. De plus, une répression significative du gène bax et du gène de réparation des lésions 

oxydatives de l’ADN ogg1, est observé chez pour le sédiment de Grand Banc. L’inhibition de ce 

dernier gène est également proche du seuil de significativité (p = 0,056) pour le sédiment des 

Jacquets en comparaison de Marcenac. Comme le montrent les résultats ci-dessus, l’expression de 

cinq gènes est significativement modulée par l’exposition des embryons de Medaka aux sédiments 

du Bassin par rapport au sédiment de Marcenac. Cependant, aucune modulation significative de 

l’expression génique n’est observée en comparant les réponses obtenues pour le sédiment des 

Jacquets à celles du site de référence de Grand Banc. 

De façon similaire à ce qui a été observé au stade embryonnaire, le gène cyp1a tend à être 

surexprimé chez les larves exposées au sédiment Joanis et de Grand banc même si ces différences ne 

sont pas significatives. Pour le sédiment des Jacquets, le gène mt est toujours réprimé par rapport à 

l’expression observée chez les larves exposées au sédiment de Marcenac, avec une valeur de p très 

proche du seuil de significativité (p = 0,053). Enfin, les larves exposées au sédiment des Jacquets 

montrent une inhibition significative de l’expression du gène mt en comparaison du sédiment de 

référence de Grand Banc.  

3.7. Synthèse des principaux résultats 

Chez les embryons âgés de 7 j pf, un total de cinq gènes différents, impliqués dans la chaine 

respiratoire mitochondriale, la biotransformation et la séquestration des xénobiotiques, l’arrêt du 
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cycle cellulaire ainsi que la réparation des lésions oxydatives de l’ADN, ont vu leur expression 

significativement modulée par rapport au groupe de référence de Marcenac. Cependant, lorsque le 

profil d’expression génique des embryons exposés au sédiment des Jacquets est comparé à celui 

obtenu pour le site de Grand Banc, aucune différence statistique n’est mise en évidence. Par ailleurs, 

aucune modification significative de l’expression des gènes d’intérêt n’est observée chez les larves 

exposées aux différents sédiments étudiés en comparaison de Marcenac. Néanmoins, l’expression 

différentielle de quatre gènes, prenant part à la biotransformation et la détoxication des 

xénobiotiques, la lutte contre le stress oxydant ainsi que la différenciation et la prolifération 

cellulaire, est proche du seuil de significativité par rapport au témoin Marcenac avec des valeurs de p 

comprises entre 0,052 et 0,088 (selon le test t). De manière surprenante, le gène mt est 

significativement réprimé suite à l’exposition des individus au sédiment des Jacquets en comparaison 

du site de Grand Banc. Par conséquent, quel que soit le site de référence utilisé, l’expression d’au 

moins un gène est significativement modulée à la suite de l’exposition des SPD de Medaka à des 

sédiments polycontaminés en éléments métalliques et/ou en HAP.  

L’ensemble des résultats obtenus au cours de cette étude sont synthétisées dans le Tableau 

5.13. Qualitativement, les réponses obtenues pour la durée du développement et l’apparition de 

malformations phénotypiques sont similaires à celles mises en évidence précédemment (voir partie 2 

de ce chapitre). Par contre, la réduction de la taille des larves n’est plus observée pour les différents 

sédiments testés en comparaison de Marcenac. Inversement, l’exposition au sédiment des Jacquets 

induit une réduction de la survie embryonnaire (très faible mais significative) ainsi que du succès 

d’éclosion. Cependant, ces effets ne sont plus significatifs lorsque Grand Banc est pris pour témoin.  

Tableau 5.13. Synthèse des résultats obtenus à l’aide des différents marqueurs étudiés au cours de l’étude des effets 
phénotypiques et moléculaires induits par les sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

 
Viab. TE DD Biom. Malf. Génèt. 

[HAP 
tot] 

[Mét. 
tot] 

COP Granulo. 

Joanis       25 001 3 687 0,30 325 

Grand Banc       280 194 0,72 159 

Les Jacquets       4 265 538 0,81 235 

Les données sont synthétisées en fonction des résultats obtenus lors de leur analyse statistique : un point vert symbolise 
l’absence de différence significative par rapport au sédiment de Marcenac ; un point orange marque une différence 
significative par rapport à ce sédiment de référence ; un point bleu symbolise l’absence de différence significative par 
rapport au sédiment de Grand Banc ; un point rouge marque une différence significative par rapport à ce sédiment de 
référence. Viab. : viabilité ; TE : taux d’éclosion ; DD : durée du développement embryonnaire ; Biom. : mesures 
biométriques ; Malf. : malformations développementales ; Génèt. : expression génique. Dans la partie droite du tableau, les 
concentrations totales en HAP ([HAP tot], en ng/g) et éléments métalliques ([Mét. Tot], en µg/g) ainsi que les teneurs en 
carbone organique particulaire (COP, en %) et la médiane de la taille des particules (Granulo., en µm) des différents 
sédiments sont mentionnées. Un code couleur a été appliqué afin de classer les différents sédiments en fonction des valeurs 
mesurées pour des paramètres : de la plus faible à la plus forte, les couleurs attribuées sont bleu, orange et rouge. 
Remarque : les données respectives pour ces trois caractéristiques sont de 6 ng/g, 357 µg/g, 0,1 % et 151 µm pour le 
sédiment de Marcenac.  

4. DISCUSSION 

Après avoir été appliqué à la caractérisation de la toxicité de substances modèles individuelles 

comprenant des HAP et des éléments métalliques, le test MELA a été employé pour l’évaluation du 

potentiel toxique de matrices sédimentaires naturelles provenant du système Lot-Garonne et du 

Bassin d’Arcachon. Le bioessai a été utilisé dans des conditions en tous points similaires à ce qui avait 
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été mis en place pour les sédiments dopés. Les différents sédiments des deux sites d’étude ont été 

analysés au cours de deux séries d’expositions indépendantes au cours desquelles les matrices 

sédimentaires ont été utilisées sans lyophilisation préalable (i.e sous leur forme « brute »). Le 

sédiment de Marcenac a logiquement servi de contrôle négatif lors de l’évaluation de la toxicité des 

sédiments du système Lot-Garonne puisque précédemment décrit comme marginalement contaminé 

en éléments métalliques (Audry et al., 2010 ; Audry et al., 2004b) et n’induisant pas de réponses 

toxiques notables chez les SPD du Medaka selon les travaux réalisés dans le cadre de cette thèse 

(voir Chapitre 3, partie 2). Par ailleurs, pour la seconde série d’expositions aux sédiments de la lagune 

arcachonnaise, un second sédiment de référence potentiel a été inclus (Grand Banc) dans le but de 

proposer un autre point de comparaison interne au Bassin, donc plus représentatif de la nature des 

matrices sédimentaires de ce milieu. Dans un premier temps, le test MELA dans sa version 

« classique » a été appliqué à l’évaluation du potentiel toxique global des différents sédiments de ces 

deux sites d’étude. Par la suite, l’analyse de la modification du profil d’expression génique et de la 

bioaccumulation en HAP et en éléments métalliques a été entreprise sur une sélection de matrices 

sédimentaires du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon.  

4.1. Réponses biomoléculaires et embryotoxicité induites par les 
sédiments du Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 

L’exposition des embryons de Medaka aux différents sédiments naturels a principalement 

conduit à des effets sublétaux. Cependant, deux sédiments, ceux d’Arès et de La Réole appartenant 

respectivement au Bassin d’Arcachon et au système Lot-Garonne, ont induit une réduction 

significative du taux de survie des individus exposés. Les matrices sédimentaires de ces deux stations 

sont caractérisées par une granulométrie fine (classe des limons) associée à une teneur en COP 

élevée et une contamination métallique globalement modérée. Par ailleurs, le sédiment d’Arès est 

relativement fortement contaminé en HAP par rapport aux autres sites du Bassin avec des teneurs de 

l’ordre de 7 000 ng/g p.s. pour cette classe de composés.  

L’ensemble des sédiments naturels étudiés a induit un large spectre d’effets sublétaux en 

comparaison du site de référence de Marcenac. En effet, chacun des marqueurs de toxicité étudiés a 

répondu significativement pour au moins l’un des sédiments testés au cours de deux séries 

d’expositions.  

Le profil de malformations observé après exposition des embryons de Medaka aux sédiments 

du continuum Lot-Garonne est particulièrement marqué au niveau du squelette axial et du système 

cardio-vasculaire, ce qui semble rappeler les observations effectuées lors de la caractérisation de la 

toxicité du Cu et du Cd. Pour le site de Joanis, le plus fortement contaminé en métaux, le spectre des 

malformations est plus large incluant également des œdèmes, des malformations cranio-faciales et 

des malabsorptions des réserves vitellines. Ces deux derniers symptômes ont également été induits 

chez les individus exposés au Pyr et au MePyr. La perturbation de l’utilisation des réserves vitellines 

chez les individus exposés au sédiment de Joanis pourrait expliquer l’inhibition de la croissance in ovo 

mise en évidence par une réduction de la taille des larves issues de l’exposition à cette matrice 

sédimentaire. Il est également intéressant de noter que, de façon similaire à ce que nous avions 

observé pour la plus forte concentration de Cd, l’activité cardiaque des embryons montre 

successivement une tachycardie puis une bradycardie suite à l’exposition au sédiment de Joanis. De 

plus, l’exposition à ce sédiment a engendré une augmentation significative des dommages à l’ADN 
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chez les larves âgées de 2 j post-éclosion. Des effets génotoxiques ont également été mis en évidence 

pour le site du Temple et pourraient être le résultat de la forte contamination du sédiment de ce site 

en HAP qui, par ailleurs, renferme peu de métaux. Certaines similitudes dans les profils d’expression 

génique induite par le Cd et le sédiment de Joanis sont observées, notamment en ce qui concerne les 

gènes bax, wnt1 et rad51. Plusieurs autres gènes voient leur expression modulée particulièrement 

ceux impliqués dans la métabolisation et la détoxication des xénobiotiques. La surexpression du gène 

cyp1a pourrait être la conséquence de la très forte contamination du sédiment de Joanis en HAP. 

L’induction de ce gène pourrait donc constituer une réponse adaptative des embryons et larves de 

Medaka afin de permettre la biotransformation et l’élimination de ces xénobiotiques lipophiles. Une 

surexpression du gène coxI a également été observée après l’exposition des embryons de Medaka 

aux HAP modèles et ce gène tend également à être surexprimé chez les larves issues de l’exposition 

au sédiment de Joanis. La surexpression de ce gène pourrait traduire la réponse mitochondriale des 

cellules face au stress oxydant engendré par les contaminants présents dans ce sédiment (Achard-

Joris et al., 2006). De façon inattendue, l’expression du gène mt est fortement réprimée chez les 

embryons exposés au sédiment de Joanis ainsi d’ailleurs qu’aux deux sédiments du Bassin 

d’Arcachon. Wang et Wang (2010) rapportent une inhibition de la synthèse de MT chez les 

copépodes Tigriopus japonicus dans les premiers temps de leur exposition au Ni. Cependant, cette 

inhibition est suivie d’une augmentation du niveau de MT au 12ème jour d’exposition. D’autres études 

expérimentales ont montré que l’exposition à de forte concentrations en métaux pouvait conduire à 

une réduction de la synthèse de MT chez le turbo et l’amphipode (Mouneyrac et al., 2002 ; George et 

al., 1992). Selon ces auteurs, ces observations pourraient être le résultat d’un effet toxique des 

métaux qui altérerait la fonction détoxifiante des MT. Dans le cas de notre étude, l’inhibition de 

l’expression du gène mt par les métaux ou d’autres substances présentes dans les sédiments reste 

inexpliquée. Cet effet peut néanmoins être interprété comme une réponse toxique des organismes 

exposés dans la mesure où la répression de ce mécanisme de détoxication peut engendrer une 

augmentation de la sensibilité des organismes vis-à-vis d’autres effets toxiques induits par la 

contamination des sédiments étudiés (Coyle et al., 2002). 

Ainsi, les profils de réponses obtenus avec les sédiments du système Lot-Garonne, dont la 

contamination en éléments métalliques est avérée, sont en partie similaires à ceux induits par le Cu 

et le Cd. Cependant, pour certains sites comme celui de Joanis, le spectre d’effets est plus complexe 

et pourrait résulter de la présence d’un cocktail de contaminants.  

Les sédiments du Bassin d’Arcachon ont engendré des effets plus marqués chez les SPD de 

Medaka lorsque les réponses sont comparées au site de référence de Marcenac. En effet, l’ensemble 

des matrices sédimentaires testées pour ce milieu a induit une augmentation significative du taux 

d’individus malformés ainsi que de la durée du développement embryonnaire. À l’exception du site 

de Bélisaire, ces effets sont accompagnés d’une réduction de la taille des larves à l’éclosion et de 

l’apparition du syndrome de malabsorption des réserves vitellines. Ces résultats indiquent une 

altération importante de la croissance et du développement in ovo des individus exposés. Le système 

cardiaque a également été largement impacté par l’exposition des SPD de Medaka aux différents 

sédiments du Bassin. Par ailleurs, les sédiments d’Andernos et d’Arès ont conduit à l’apparition de 

malformations cranio-faciales et du squelette axial. Ces spectres de malformations sont relativement 

similaires à celui observé à l’issue de l’exposition aux HAP modèles. En revanche, les profils 

d’expression génique observés chez les embryons et les larves exposés aux sédiments de Grand Banc 
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et des Jacquets sont globalement très différents de ceux obtenus par l’exposition au Pyr et au MePyr, 

à l’exception de l’induction du gène cyp1a. La surexpression de ce gène est sans doute à mettre en 

relation avec la présence de teneurs élevées en agonistes du récepteur AhR dans les sédiments du 

Bassin, parmi lesquels des HAP. Cette réponse pourrait donc constituer une réponse adaptative des 

embryons et larves de Medaka vis-à-vis de ces composés, de façon similaire à ce qui a ce qui a été 

proposé pour le sédiment de Joanis. Contrairement à ce qui a été mis en évidence avec les deux HAP 

modèles, le gène mitochondrial coxI est réprimé lors de l’exposition aux sédiments du Bassin. 

L’inhibition de la chaine respiratoire mitochondriale pourrait être le résultat de la formation d’une 

microcouche hypoxique à l’interface eau-sédiment de ces matrices sédimentaires chargée en matière 

organique (Strecker et al., 2011 ; Wheaton & Chandel, 2011).  

Par ailleurs, au cours de la présente étude, aucun effet notable n’est visible sur l’expression 

des gènes de l’apoptose et du métabolisme ou de la voie de signalisation des rétinoïdes alors que 

ceux-ci étaient surexprimés lors de l’exposition au Pyr et/ou au MePyr. Cependant, une fois encore, 

le spectre des effets toxiques induits par les sédiments naturels dépasse ceux observés avec les 

substances pures. La diversité des réponses induites démontre une nouvelle fois toute la complexité 

des effets toxiques pouvant être engendrés par l’exposition des SPD de poisson à un mélange 

environnemental de polluants. Ces séries d’expériences montrent également que malgré de grandes 

similitudes dans les effets phénotypiques observés, les modes d’action sous-jacents peuvent faire 

appel à des mécanismes moléculaires variés.  

Ne serait-ce qu’en considérant leur provenance, les sédiments du système Lot-Garonne 

(environnement d’eau douce à saumâtre) et du Bassin d’Arcachon (milieu marin) sont de nature très 

différente. Dans ce contexte, l’utilisation du sédiment de Marcenac comme point de référence peut 

induire un biais dans l’évaluation de la toxicité des matrices sédimentaires de la lagune en mettant 

en évidence des différences qui peuvent tout autant être liées à des variations de la nature des 

sédiments étudiés qu’à la présence de contaminants. Afin de pallier à ce biais potentiel, nous avons 

donc choisi d’inclure un sédiment de référence interne au bassin, le site de Grand Banc. En utilisant 

ce sédiment comme référence, le spectre d’effets toxiques induits par l’exposition aux autres 

sédiments du Bassin est moins important que lorsque le sédiment de Marcenac est pris comme 

témoin. En effet, seuls les sites d’Arès, d’Andernos et des Jacquets répondent positivement pour au 

moins un marqueur de toxicité. L’exposition aux sédiments de ces trois sites induit un retard 

d’éclosion chez les embryons par rapport au site de Grand Banc. L’exposition aux sédiments d’Arès et 

d’Andernos augmente également significativement l’apparition de malformations cranio-faciales. 

Enfin, l’accroissement de la mortalité larvaire observé pour le site d’Arès reste significatif par rapport 

au site de référence de Grand Banc. À noter que lorsque l’on compare les niveaux d’expression 

génique entre Les Jacquets et Grand Banc, il apparaît que le gène mt est significativement réprimé 

après exposition au sédiment des Jacquets et une tendance à l’inhibition de l’expression de cyp1a et 

à la surexpression de bax et rad51 est observée. Cette inhibition des mécanismes de 

biotransformation et de détoxication couplée à la surexpression des gènes pro-apoptotique et de 

réparation des dommages à l’ADN semblent aller dans le sens d’un effet cytotoxique global induit par 

le sédiment des Jacquets. Ce phénomène peut également être proposé comme explication du grand 

nombre de gènes dont l’expression est réprimée de manière plus ou moins importante chez les 

embryons exposés aux sédiments de Grand Banc et des Jacquets en comparaison du sédiment de 

Marcenac. L’inhibition de l’expression de nombreux gènes a très certainement un impact néfaste sur 
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la synthèse de nombreuses protéines dépendantes de ces voies transcriptionnelles. Par conséquent, 

ceci pourrait impacter l’équilibre physiologique des organismes exposés à moyen et/ou long terme. 

Cette cytotoxicité potentielle pourrait résulter de la polycontamination des sédiments mais 

également d’autres paramètres comme la présence d’une microcouche hypoxique, par exemple. 

Cependant, on peut néanmoins se poser la question de la validité du sédiment de Grand Banc 

comme référence en raison du fort pourcentage de larves présentant des malformations (supérieur à 

50 %) et d’un effet de ce sédiment sur la croissance des embryons (taille des larves à l’éclosion de 

5 % plus petites par rapport aux individus du groupe de Marcenac). La comparaison des spectres de 

toxicité obtenus pour les sédiments du Bassin en fonction du site témoin considéré soulève la 

question du choix d’une matrice de référence adaptée et représentative du milieu étudié afin de ne 

mettre en évidence que des effets liés à la contamination chimique et non aux caractéristiques 

intrinsèques des sédiments. Cette distinction est d’autant plus difficile à mettre en œuvre que, 

comme il a été largement discuté dans les différents chapitres de ce manuscrit, la biodisponibilité des 

polluants et donc les effets toxiques induits vont dépendre de certaines caractéristiques du sédiment 

comme la nature des particules et la teneur en matière organique (par exemple, Di Toro et al., 2005 ; 

Belfroid et al., 1996).  

4.2. Evaluation de la toxicité de sédiments naturels : résultats du test 
MELA et approche TEC/PEC 

Au vu des précédentes observations, il semblerait que l’effet « cocktail de contaminants » joue 

un rôle important dans les profils de réponses obtenus au cours des différentes expérimentations 

réalisées. Nous avons donc souhaité comparer l’évaluation de la toxicité obtenue à l’aide du test 

MELA au potentiel toxique attendu issu de la comparaison des concentrations dosées dans les 

sédiments en HAP et en métaux aux valeurs TEC (threshold effect concentration, en dessous de 

laquelle les effets toxiques sont très peu probables) et PEC (probable effect concentration, au-dessus 

de laquelle des effets toxiques sont très probables) établies par MacDonald et al. (2000). Pour cela, 

les quotients TEC et PEC (respectivement qTEC et qPEC) ont été calculés pour chaque composé dosé 

dans les sédiments pour lesquels ces valeurs seuil sont disponibles, c’est-à-dire 7 éléments 

métalliques, 10 HAP individuels et la somme des HAP. Les qTEC et qPEC sont obtenues en divisant la 

concentration mesurée dans le sédiment par la valeur TEC ou PEC spécifique de la substance 

considérée. Pour chaque sédiment, la valeur maximum des qTEC (qTEC max) a été retenue et la 

moyenne des qPEC (qPEC moy) a été calculée pour avoir une évaluation globale du mélange de 

contaminants présents dans le sédiment (MacDonald et al., 2000). Ces données sont présentées dans 

le Tableau 5.14 pour chaque sédiment étudié. Le détail des qPEC et des qTEC calculés pour chaque 

sédiment est présenté dans l’Annexe 5.  

L’ensemble des sédiments du système Lot-Garonne présente des qTEC max supérieurs à 1, y 

compris le sédiment de Marcenac. Cependant, pour ce sédiment, la valeur seuil TEC n’est dépassée 

que pour un seul composé (As), les autres polluants présentant tous des valeurs qTEC largement 

inférieures à 1. De la même manière, les sédiments de Bordeaux et de La Réole ne dépassent le seuil 

TEC que pour respectivement un (Cd) et deux composés (As, Cd). A l’inverse, pour le sédiment de 

Joanis, l’ensemble des éléments métalliques à l’exception de deux (Cr et Ni) et des HAP étudiés ici 

présente des qTEC supérieurs à 1. Selon les valeurs moyennes de qPEC calculées pour les différents 

sites du système Lot-Garonne, les sédiments du Temple, de Bouillac et de Joanis sont 
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potentiellement toxiques (qPEC moy >0,5). Inversement aucun des sédiments du Bassin d’Arcachon 

ne semble présenter un danger potentiel pour les organismes aquatiques avec des qPEC moy 

inférieurs à 0,5. Par ailleurs, à l’exception du site de Grand Banc, tous les autres sites du Bassin 

présentent une valeur maximale de qTEC largement supérieure à 1. Pour ces sites, la valeur seuil TEC 

est dépassée pour une majorité de HAP individuels (ainsi que pour leur teneur totale en HAP) et pour 

certains métaux comme l’As et le Pb. Nous noterons également que le sédiment de Bélisaire ne 

franchit cette valeur seuil que pour les composés organiques.  

Tableau 5.14. Valeurs qTEC et qPEC calculés pour les sédiments du système Lot-Garonne et du 
Bassin d’Arcachon 

 qTEC max qPEC moy  qTEC max qPEC moy 

Marcenac 1,79 0,07    

Système Lot-Garonne  Bassin d’Arcachon  

Bordeaux 1,28 0,13 Grand Banc 0,64 0,04 

La Réole 1,55 0,13 Les Jacquets 2,66 0,22 

Le Temple 29,9 0,89 Andernos 3,06 0,28 

Bouillac 18,1 0,80 Arès 4,25 0,33 

Joanis 138 2,09 Bélisaire 6,55 0,30 

qTEC max : valeur maximale du quotient TEC obtenue pour chaque sédiment ; qPEC moy : 
moyenne des quotients PEC calculée pour chaque sédiment. Une valeur de qTEC inférieure à 1 
prédit une absence probable d’effet toxique. Inversement, une valeur de qPEC moy supérieure à 
0,5 signale des effets toxiques très probables chez les organismes (MacDonald et al., 2000).  

Selon les valeurs de qPEC moy calculées, les sédiments du système Lot-Garonne peuvent être 

classés par ordre croissant de toxicité potentielle de la manière suivante : Marcenac < Bordeaux et La 

Réole < Bouillac < Le Temple < Joanis. Globalement, ce classement suit le gradient de contamination 

métallique escompté le long du continuum, à l’exception du site du Temple qui se retrouve 

« surclassé » en raison de sa forte contamination en HAP. Par ailleurs, ce classement reprend 

globalement celui obtenu avec le test MELA, à savoir du moins au plus toxique : Bordeaux et Bouillac 

< Le Temple < Joanis < La Réole. Une nouvelle fois, le site de La Réole se distingue par des effets 

toxiques marqués chez les SPD de Medaka qui viennent « contredire » la prédiction de « non-toxicité 

probable » basée sur les niveaux de contamination du sédiment en HAP et en métaux. Il convient 

également de rappeler que le calcul des qTEC et des qPEC ne prend en compte qu’un nombre limité 

de substances présentes dans le sédiment. Il est possible que certaines réponses toxiques mises en 

évidence par le test MELA intègrent également les effets d’une contamination en d’autres composés 

non analysés dans la présente étude, comme par exemple, les pesticides.  

En considérant les valeurs qPEC moyenne, les matrices sédimentaires du Bassin d’Arcachon 

pourraient être classées comme suit, par ordre de toxicité croissante : Grand Banc < Les Jacquets < 

Andernos < Bélisaire < Arès. L’ordre de toxicité des sédiments suit globalement bien le gradient de 

contamination en HAP, à l’exception des sites d’Arès et de Bélisaire dont la position est inversée, ce 

qui pourrait refléter une contamination métallique plus importante à Arès qu’à Bélisaire. Ce 

classement coïncide néanmoins relativement bien avec celui obtenu avec le test MELA (Bélisaire < 

Grand Banc < Les Jacquets et Andernos < Arès avec Marcenac comme référence ou Bélisaire < Les 

Jacquets < Andernos < Arès avec Grand Banc comme témoin). Un site fait une nouvelle fois 

exception : Bélisaire. Cette fois-ci, la contamination chimique du sédiment de ce site laissait attendre 

des effets plus marqués chez les SPD de Medaka par rapport aux autres points de prélèvements. À 

l’inverse, ce sédiment s’est avéré le moins toxique des sites du Bassin, ne conduisant à aucun effet 
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significatif en comparaison du sédiment de référence interne au Bassin (Grand Banc). Une faible 

biodisponibilité des composés présents dans le sédiment de Bélisaire en comparaison des autres 

sites du Bassin pourrait être une explication à ces observations.  

4.3. Quel(s) lien(s) entre les réponses biologiques et la contamination 
chimique des sédiments ? 

Afin de tenter de mettre en évidence des liens entre les caractéristiques physico-chimiques des 

matrices sédimentaires et les réponses embryotoxiques observées, des coefficients de Pearson ont 

été déterminés entre chaque paramètre. Dans un premier temps, nous avons cherché à corréler les 

niveaux de contamination des sédiments à leurs caractéristiques physico-chimiques. Les résultats 

obtenus pour les sédiments du Bassin d’Arcachon et du système Lot-Garonne sont présentés dans le 

Tableau 5.15.  

Tableau 5.15. Coefficients de corrélation de Pearson entre les différentes caractéristiques physico-chimiques des sédiments du 
système Lot-Garonne et du Bassin d'Arcachon 

 
COP (%) 

[Métaux] 
totaux 

[HAP] 
totaux 

Médiane 
granulométrique 

Fraction fine  
< 63µm 

qTEC 
max 

qPEC 
moy 

Système Lot-Garonne (6 sédiments)* 
COP (%) 1 

      
[Métaux] totaux -0,089 1 

     
[HAP] totaux -0,539 0,236 1 

    
Médiane granulométrique -0,749 0,387 0,789 1 

   
Fraction fine < 63µm 0,868 -0,264 -0,543 -0,866 1 

  
qTEC max -0,391 0,691 0,772 0,579 -0,437 1 

 
qPEC moy -0,447 0,746 0,816 0,741 -0,537 0,962 1 
Bassin d’Arcachon (5 sédiments)** 
COP (%) 1       
[Métaux] totaux 0,784 1      
[HAP] totaux 0,047 -0,050 1     
Médiane granulométrique -0,933 -0,694 0,297 1    
Fraction fine < 63µm 0,970 0,867 -0,107 -0,936 1   
qTEC max -0,025 -0,153 0,995 0,355 -0,188 1  
qPEC moy 0,488 0,455 0,861 -0,145 0,376 0,806 1 

* : seuil de significativité à ± 0,8114 selon la table de Bravais-Pearson ; ** seuil de significativité à ± 0,8763 selon cette même 
table ; les valeurs soulignées sont proches des seuils de significativité indiqués précédemment.  

La teneur en carbone organique s’avère logiquement positivement corrélée à la fraction fine 

des sédiments des deux environnements d’étude (et donc inversement corrélée à la médiane 

granulométrique). La concentration en métaux totaux des sédiments du système Lot-Garonne ne 

montre pas de relation particulière avec les caractéristiques de la matrice sédimentaire. La teneur en 

HAP totaux de ces sédiments montre une corrélation positive, proche du seuil de significativité, avec 

la médiane granulométrique du sédiment. Ce résultat est surprenant puisque cette classe de 

composés, comme les métaux d’ailleurs, est le plus souvent associée à la fraction fine des sédiments 

(Crespo, 2009 ; Ghosh et al., 2000 ; Bertin & Bourg, 1995). La valeur qPEC moyen montre également 

un lien positif significatif avec la concentration des sédiments en HAP, suggérant que cette classe de 

composé est le principal acteur du potentiel toxique évalué par cette approche. Concernant les 

sédiments du Bassin d’Arcachon, la concentration en éléments métalliques semble être corrélée à la 

teneur en carbone organique du sédiment (coefficient de Pearson de 0,78) ainsi qu’à la fraction fine 

du sédiment (r = 0,87), en accord avec les résultats de Bertin et Bourg (1995). Aucune corrélation 

n’est mise en évidence entre cette classe de composés et les valeurs qTEC max et qPEC moy. Par 

contre, la concentration en HAP montre une corrélation proche du seuil de significativité avec le 
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qPEC moy, suggérant une nouvelle fois que cette classe de composés participe majoritairement au 

potentiel toxique des sédiments établi par cette démarche. 

L’ensemble de ces caractéristiques physico-chimiques a ensuite été comparé aux réponses 

obtenues par le test MELA avec les sédiments du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon. Les 

coefficients de Pearson calculés pour les sédiments du système Lot-Garonne entre les 

caractéristiques physico-chimiques et l’embryotoxicité globale (nombre de marqueurs de toxicité 

ayant répondu significativement), la tératogénicité (pourcentage de larves malformées à l’éclosion) 

et les effets génotoxiques (pourcentage d’ADN dans la queue selon le test Comète) sont présentés 

dans le Tableau 5.16.  

Tableau 5.16. Coefficients de corrélation de Pearson entre les différentes caractéristiques physico-chimiques et les réponses 
toxiques observées pour les sédiments du système Lot-Garonne 

 Système Lot-Garonne*  Sans le site de La Réole** 

 
Embryotoxicité 

globale 
Térato. Génotox. 

 Embryotoxicité 
globale 

Térato. Génotox. 

COP (%) 0,395 0,533 -0,494  -0,760 0,294 -0,498 
[Métaux] totaux -0,052 0,629 0,784  0,317 0,925 0,763 
[HAP] totaux 0,210 -0,384 0,640  0,915 -0,237 0,599 
Médiane granulométrique -0,137 -0,382 0,544  0,609 -0,152 0,487 
Fraction fine < 63µm 0,080 0,262 -0,595  -0,595 0,025 -0,547 
qTEC max 0,281 0,255 0,978  0,930 0,507 0,978 
qPEC moy 0,149 0,144 0,958  0,913 0,466 0,975 

* : seuil de significativité à ± 0,8763 selon la table de Bravais-Pearson ; ** seuil de significativité à ± 0,95 selon cette même 
table ; les valeurs soulignées sont proches des seuils de significativité indiqués précédemment. Embryotoxicité globale : nombre 
de marqueurs ayant répondus significativement ; Térato. : tératogénicité évaluée par le pourcentage de larves malformées à 
l’éclosion ; Génotox. : génotoxicité évaluée par le pourcentage d’ADN dans la queue (test Comète). 

Lorsque l’ensemble des sédiments du système est pris en compte, aucune corrélation n’est 

mise en évidence entre les caractéristiques physico-chimiques des matrices sédimentaires et 

l’embryotoxicité globale ou la tératogénicité. En revanche, la génotoxicité montre une corrélation 

positive significative avec la valeur qTEC max et qPEC moy. Ces résultats suggèrent que les effets 

génotoxiques induits chez les larves exposées sont bien reliés à la contamination chimique globale 

des sédiments. D’autre part, il semblerait que cette génotoxicité puisse être correctement prédite 

par les valeurs qTEC max et qPEC moy. Par ailleurs, le coefficient de corrélation calculé entre la 

concentration totale en métaux et la génotoxicité des sédiments est proche du seuil de significativité 

(r=0,78), ce qui semble suggérer que cette classe de contaminants est spécifiquement impliquée 

dans l’induction de cette réponse toxique. L’exclusion du site de La Réole, dont le profil de toxicité 

n’est pas en adéquation avec les contaminants dosés dans le sédiment, permet de mettre évidence 

d’autres corrélations intéressantes. En effet, l’embryotoxicité globale des sédiments est corrélée 

(non significativement, r compris entre 0,91 et 0,93) positivement à la teneur totale en HAP des 

sédiments ainsi qu’aux valeurs qTEC max et qPEC moy. Ces résultats suggèrent que les effets 

embryotoxiques observés seraient, du moins en partie, liés à la présence de cette classe de 

composés organiques et que la toxicité des sédiments pourrait la encore être prédite de façon fiable 

par le calcul des qTEC et qPEC moy. La tératogénicité des sédiments semble être principalement liée 

à la présence d’éléments métalliques dans les sédiments (r = 0,925, proche du seuil de significativité 

de 0,95). Ces réponses toxiques n’apparaissent aucunement liées aux valeurs qPEC max et qPEC moy, 

indiquant une mauvaise prédiction des effets tératogènes par ces indices. Enfin, la génotoxicité des 

sédiments montre les mêmes corrélations avec ou sans prise en compte du site de La Réole.  
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Les mêmes relations ont été recherchées pour les sédiments du Bassin d’Arcachon et les 

coefficients de corrélation de Pearson concernant cet environnement d’étude sont présentés dans le 

Tableau 5.17.  

Tableau 5.17. Coefficients de corrélation de Pearson entre les différentes caractéristiques physico-chimiques et les réponses 
toxiques observées pour les sédiments du Bassin d’Arcachon 

 Bassin d’Arcachon*  Sans le site de Bélisaire** 

 
Embryotoxicité 

globale 
Térato. Durée Dev. 

 Embryotoxicité 
globale 

Térato. Durée Dév. 

COP (%) 0,772 0,791 0,823  0,689 0,707 0,754 
[Métaux] totaux 0,865 0,869 0,974  0,742 0,753 0,974 
[HAP] totaux -0,180 -0,094 0,128  0,968 0,973 0,966 
Médiane granulométrique -0,769 -0,759 -0,682  -0,475 -0,494 -0,491 
Fraction fine < 63µm 0,790 0,795 0,855  0,602 0,622 0,782 
qTEC max -0,266 -0,181 0,026  0,981 0,985 0,947 
qPEC moy 0,306 0,386 0,611  0,930 0,938 0,988 

* : seuil de significativité à ± 0,8763 selon la table de Bravais-Pearson ; ** seuil de significativité à ± 0,95 selon cette même 
table ; les valeurs soulignées sont proches des seuils de significativité indiqués précédemment. Embryotoxicité globale : nombre 
de marqueurs ayant répondus significativement ; Térato. : tératogénicité évaluée par le pourcentage de larves malformées à 
l’éclosion ; Durée Dév. : durée du développement embryonnaire. 

Lorsque l’ensemble des sédiments du Bassin est pris en compte, l’embryotoxicité globale et la 

tératogénicité des sédiments présentent des coefficients de corrélation très similaires pour les 

mêmes paramètres. Pour ces deux réponses toxiques, une corrélation positive proche du seuil de 

significativité est visible avec la teneur en carbone organique et en élément métalliques du sédiment 

ainsi qu’avec la proportion de particules fines (inversement corrélée à la médiane granulométrique). 

Par ailleurs, aucun lien particulier n’est mis en évidence entre ces paramètres de toxicité et les 

valeurs qTEC max et qPEC moy. La durée du développement embryonnaire, qui avait été 

significativement allongée en comparaison du site de Marcenac pour l’ensemble des sédiments de 

cet environnement d’étude, est également significativement corrélée avec la teneur en éléments 

métalliques du sédiment. Comme pour les deux marqueurs de toxicité évoqués précédemment, une 

corrélation positive, proche du seuil de significativité est retrouvée entre l’âge embryonnaire à 

l’éclosion et les teneurs en COP et en particules fines du sédiment. Ces observations semblent 

suggérer que ces trois caractéristiques physico-chimiques (teneurs en éléments métalliques, en COP 

et en particules fines) de la matrice sédimentaire sont impliquées dans l’apparition des effets 

toxiques chez les SPD du Medaka. Il cependant est difficile d’établir avec certitude lequel de ces 

paramètres physico-chimiques est réellement impliqué dans les réponses toxiques observées étant 

donné que ces différentes caractéristiques sont très fortement liés les uns aux autres, au vu des 

coefficients de corrélations calculés (Tableau 5.15). Pour ce jeu de données, les valeurs qTEC max et 

qPEC moy ne semblent pas adaptées à la prédiction du potentiel toxique des sédiments du Bassin 

d’Arcachon. Cependant lorsque le site de Bélisaire, n’ayant induit que des réponses toxiques limitées 

malgré une forte contamination chimique, est exclu du jeu de données, les réponses sont mieux 

corrélées. L’embryotoxicité globale, la tératogénicité et la durée du développement sont alors 

positivement corrélés (significativement ou proche du seuil de significativité) avec les deux indices de 

prédiction de la toxicité. De manière intéressante, ces trois marqueurs de toxicité sont également 

significativement corrélés à la concentration en HAP totaux des sédiments même si la durée du 

développement embryonnaire montre également une corrélation significative avec la teneur en 

éléments métalliques.  
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La prédiction du potentiel toxique des sédiments à l’aide des qTEC max correspond 

relativement bien aux résultats issus du test MELA bien que ces valeurs soient généralement 

conseillées pour identifier les sédiments dont la contamination représente un danger peu probable 

pour les organismes aquatiques (MacDonald et al., 2000). Inversement, les moyennes de qPEC 

calculées pour les différentes matrices sédimentaires sous-estiment les effets induits par la 

contamination chimique en comparaison des résultats obtenus par le test MELA, alors que 

l’utilisation de ces valeurs est préconisé pour identifier les sédiments potentiellement toxiques pour 

les espèces aquatiques vivants à leur contact (MacDonald et al., 2000). En revanche, alors que, selon 

les prédictions issues de cette approche, des effets toxiques n’étaient attendus que pour les 

sédiments du Temple, de Bouillac et de Bélisaire, le test MELA a mis en évidence des effets toxiques 

pour l’ensemble des sédiments des deux environnements étudiés. Höss et al. (2010) rapportent 

également que des effets liés à la présence d’une pollution anthropogénique ne sont pas à exclure 

pour des sédiments dont les qPEC moy sont pourtant inférieurs à 0,3. Dans ces travaux, cette 

conclusion ne concerne néanmoins que deux sédiments dans un groupe de dix matrices 

sédimentaires dont le potentiel toxique a été analysé par toute une batterie de tests. Il semblerait 

donc que l’approche empirique proposée par MacDonald et al. (2000) soit globalement adaptée à 

une première évaluation du potentiel toxique des sédiments mais qu’il reste important de confirmer 

les prédictions obtenues par des mesures de toxicité in vivo. En effet, nous venons de voir que pour 

certains sédiments « atypiques », le niveau de contamination et donc les qTEC max et les qPEC moy 

ne permettent pas de prévoir les réponses toxiques chez les organismes aquatiques. Comme évoqué 

notamment dans le Chapitre 1 de ce manuscrit, de nombreux facteurs conditionnent la 

biodisponibilité des contaminants au sein des sédiments, dont la teneur en carbone organique et en 

AVS, la présence d’hydroxydes métalliques et d’autres contaminants, l’âge de la contamination et la 

taille des particules (Ankley et al., 1996 ; Belfroid et al., 1996 ; Landrum et al., 1992). Il est donc 

probable que les variations dans les caractéristiques physico-chimiques des matrices sédimentaires 

expliquent certains effets toxiques inattendus observés lors de de l’évaluation de la toxicité des 

sédiments par le test MELA, en modifiant la biodisponibilité des contaminants présents. Cette 

hypothèse pourra être appuyée en partie par les analyses de la bioaccumulation en métaux et en 

HAP effectuées au cours de la seconde série d’expositions présentée dans la partie 3  de ce chapitre.  

Par ailleurs, les résultats de l’étude d’Höss et al. (2010) suggèrent qu’en plus de la 

contamination chimique, la proportion de particules fines et la teneur en matière organique peuvent 

influencer les réponses des organismes exposés aux sédiments naturels. Ces observations sont en 

accord avec les coefficients de corrélation déterminés pour les sédiments du Bassin d’Arcachon entre 

les caractéristiques physico-chimiques et les effets observés avec le test MELA. Plus précisément, les 

auteurs signalent l’existence d’une relation significative entre la présence de matière organique et le 

taux de mortalité des embryons de D. rerio (Höss et al., 2010). Il est donc possible que les effets 

létaux (et certaines réponses sublétales) observés pour les sédiments d’Arès ou de La Réole soient 

directement attribuables à leur forte charge en carbone organique, respectivement de 36 fois et 21 

fois plus élevée que celle du sédiment de Marcenac (ou 5 fois plus forte pour le site d’Arès en 

comparaison de Grand Banc). En effet, les sédiments naturels riches en matière organique peuvent 

présenter des microcouches de forte hypoxie à l’interface eau-sédiment (<500 µm de la surface du 

sédiment) pouvant engendrer une augmentation drastique de la toxicité aiguë (Strecker et al., 2011 ; 

Kuster & Altenburger, 2008). Cependant, le suivi de l’oxygène dissous entrepris sur toute la durée 

des expositions des embryons de Medaka aux sédiments naturels a confirmé une bonne oxygénation 
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du milieu à l’interface eau-sédiment bien qu’il ne soit pas possible de certifier que la mesure ait été 

prise dans la couche critique comprise entre 0 et 500 µm de l’interface eau-sédiment. Enfin, il est 

également possible que les sédiments d’Arès et de La Réole contiennent d’autres contaminants non 

analysés dans la présente étude et responsables de la toxicité aigüe observée. Ceci pourrait 

également expliquer l’absence de corrélation parfaite entre les réponses embryotoxiques et l’analyse 

chimique des sédiments. Cet aspect représente néanmoins un intérêt supplémentaire pour le test 

MELA dans le cadre de l’évaluation de la toxicité de matrices environnementales puisque ce bioessai 

permet de prendre en compte uniquement la fraction biodisponible des polluants mais ceci pour 

l’ensemble des contaminants présents dans le milieu. Par ailleurs, cette analyse est réalisée sur 

sédiments natifs uniquement congelés c’est-à-dire en minimisant au maximum les traitements qui 

pourraient modifier la qualité de la matrice sédimentaire et donc la biodisponibilité des 

contaminants. 
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Conclusion Générale & Perspectives 

L’objectif final de ces travaux de thèse était de proposer un test embryo-larvaire poisson 

applicable à l’évaluation de la toxicité des polluants associés aux particules sédimentaires. Le 

compartiment sédimentaire est constitué de matrices complexes polycontaminées pouvant 

représenter une source de contamination secondaire non négligeable à la fois pour les organismes 

benthiques et pélagiques. Dans un premier temps, le test a été employé à l’évaluation de la toxicité 

et à l’étude des modes d’action de deux polluants organiques et deux polluants métalliques modèles 

chez les SPD du Medaka japonais. Dans un second temps, le bioessai a été appliqué à l’évaluation du 

potentiel toxique de sédiments naturels collectés dans deux milieux emblématiques de la région 

Aquitaines : le système Lot-Garonne et le Bassin d’Arcachon. 

Le bioessai consiste à incuber les embryons de Medaka en contact direct avec le sédiment, en 

conditions statiques ou semi-statiques, durant tout leur développement embryonnaire puis à 

mesurer les effets létaux et sublétaux induits chez les embryons et les larves à l’éclosion. Les 

différents marqueurs suivis tout au long du test permettent d’évaluer la toxicité aigüe induite chez 

les individus exposés ainsi qu’un large spectre de réponses sublétales, phénotypiques et 

moléculaires. Ce bioessai permet de se rapprocher des conditions naturelles d’exposition des 

embryons de poissons qui se développent au contact du sédiment tout en en contrôlant un certain 

nombre de facteurs. L’application de ce test permet d’étudier les effets toxiques induits par 

l’ensemble de la fraction biodisponible des contaminants présents dans les sédiments sans procéder 

à une extraction préalable qui modifie nécessairement la biodisponibilité des substances et risque 

d’introduire des solvants organiques dans le milieu. Il convient toutefois de garder à l’esprit certaines 

limites du bioessai liées au caractère expérimental de la procédure lors de l’extrapolation des 

résultats à des situations environnementales réelles. La faible hauteur d’eau présente dans les 

enceintes expérimentales ainsi que les conditions statiques ou semi-statiques du test sont propices à 

l’apparition d’une microcouche hypoxique à l’interface eau-sédiment, notamment lorsque la matrice 

sédimentaire présente une forte teneur en matière organique. Le suivi de la teneur en oxygène au 

niveau de l’interface eau-sédiment apparaît donc primordial afin de ne pas attribuer à tort des effets 

toxiques à la contamination chimique alors qu’ils peuvent être le résultat d’une déplétion en oxygène 

dans le milieu. Par ailleurs, le renouvellement quotidien de la colonne d’eau peut également 

contribuer à augmenter artificiellement la désorption des polluants et leur passage dans la phase 

dissoute, augmentant ainsi leur biodisponibilité. Néanmoins, ce type de processus s’opère sans doute 

dans tous les milieux aquatiques d’eaux courantes où les masses d’eau sont renouvelées 

continuellement. En revanche, dans le milieu naturel, la colonne d’eau empêche naturellement la 

photodégradation des contaminants piégés dans le sédiment en limitant la pénétration des rayons 

lumineux jusqu’à ce compartiment, ce qui n’est pas le cas dans nos enceintes expérimentales dans 

lesquelles la hauteur d’eau n’est que de quelques millimètres. Les limites citées ici ne sont pas 

propres à ce bioessai et sont pour la plupart applicables à de nombreux autres tests y compris ceux 

préconisés par l’OCDE dans le cadre de l’évaluation de la toxicité de substances chimiques. Les 

nombreux avantages pratiques (la taille réduite des enceintes expérimentales, la production aisée 

des embryons en conditions de laboratoire, le grand nombre de marqueurs non-invasifs utilisés, 

l’utilisation de SPD de poisson qui facilite la manipulation des organismes et représente une 
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alternative aux expérimentations animales…) et économiques associées de cet essai en font un outil 

utile et pertinent notamment dans le cadre de la caractérisation des effets toxiques et des modes 

d’action des contaminants hydrophobes ou métalliques ainsi que pour l‘évaluation de la toxicité de 

sédiments naturels.  

Au cours des présents travaux de thèse, la caractérisation du spectre de toxicité des polluants 

présents dans les sédiments a pu être abordée grâce à un large panel de marqueurs de toxicité aigüe 

et subaigüe, dont un certain nombre se sont avérés très sensibles à la présence de polluants purs ou 

en mélange. Parmi les marqueurs phénotypiques, le taux de larves à l’éclosion présentant des 

anomalies de développement s’est avéré le plus sensible. De plus, l’analyse du spectre de 

malformations induites peut renseigner sur la nature et l’intensité de la contamination, certains 

types de pathologies apparaissant spécifiquement pour certains types de contaminants (par 

exemple, les malformations cranio-faciales induites par les HAP) avec un spectre d’effet de plus en 

plus large en fonction de la dose reçue. Cependant, les différentes expositions menées au cours de ce 

travail ont montré que des malformations (squelette axial, certaines malformations cardio-

vasculaires, œdèmes) pouvaient survenir après une contamination à des substances de nature très 

différente. Ceci semble indiquer que des mécanismes d’action a priori différents, notamment mis en 

évidence par l’étude des profils d’expression génique, peuvent engendrer in fine des effets 

phénotypiques semblables. Il conviendrait de développer une approche plus standardisée munie 

d’une grille de lecture très précise pour le suivi des malformations de façon à limiter l’aspect subjectif 

lié à l’observation des anomalies phénotypiques et donc la variabilité inter-études et/ou inter-

expérimentateurs. En plus des malformations, la durée du développement embryonnaire et les 

mesures biométriques des larves à l’éclosion se sont révélées être des paramètres tout à fait 

pertinents pour caractériser globalement les effets sur le développement in ovo, notamment dans le 

cas des matrices environnementales polycontaminées. En effet, ces deux paramètres peuvent 

traduire des perturbations métaboliques induites directement par le composé toxique ou résultant 

d’un effet indirect lié à l’allocation d’une partie des réserves énergétiques aux mécanismes de lutte 

et de protection face aux xénobiotiques, aux dépends de la croissance et du développement 

embryonnaire. Inversement, bien que la mesure de l’activité cardiaque ait fourni des résultats 

intéressants notamment lors de la caractérisation des effets des éléments métalliques chez les SPD 

du Medaka, celle-ci n’est probablement pas très adaptée à nos conditions expérimentales. En effet, 

le rythme cardiaque des embryons répond très fortement aux variations de température et aux 

manipulations par l’expérimentateur, malgré toutes les précautions prises : climatisation des salles, 

lumière froide, pinces extra-souples d’entomologie et limitation de la manipulation des embryons, 

stabulation des individus avant mesure. Par ailleurs, bien que le suivi de la viabilité se soit avéré peu 

sensible au cours de nos expérimentations, il semble tout de même important de conserver ce 

critère afin de pouvoir évaluer les effets létaux ou non d’une contamination. De plus, ce paramètre 

procure des informations cruciales sur le devenir à court terme des organismes exposés et peut être 

extrapolé, par la suite, au niveau populationnel. Les différents marqueurs phénotypiques présentés 

ci-dessus sont particulièrement intéressants dans le cadre des tests embryo-larvaires puisqu’ils 

permettent de recueillir de nombreuses informations complémentaires sur différents aspects de la 

toxicité des polluants, et ce de manière non-invasive.  

L’application du test Comète à l’évaluation du pouvoir génotoxique des contaminants s’est 

avérée très pertinent dans le cas des métaux modèles étudiés. Cependant, ce marqueur ne s’est pas 
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montré particulièrement sensible à la présence d’autres composés potentiellement génotoxiques 

comme les HAP pourtant parfois présents de manière importante dans les sédiments (naturellement 

ou par dopage). En outre, le test comète ne permet pas de mettre en évidence certaines formes 

d’atteintes génotoxiques spécifiques comme la formation d’adduits à l’ADN, par exemple. Il est 

également possible que l’absence de réponse après exposition à des HAP soit liée aux mécanismes 

de biotransformation des xénobiotiques moins performants chez les SPD que chez les adultes, 

limitant la bioactivation des composés pro-génotoxiques. Par ailleurs, on ne peut pas exclure qu’une 

partie des dommages à l’ADN ait été prise en charge par les mécanismes de réparation de l’ADN. La 

forte induction du gène cyp1a ainsi que l’absence de surexpression significative des gènes impliqués 

dans la réparation des dommages de l’ADN ne nous permettent pas de confirmer ces hypothèses. Il 

est également envisageable qu’une partie des cellules fortement endommagées ait été perdue au 

cours du protocole de dissociation cellulaire et/ou lors de la mise en œuvre du test Comète. 

Inversement, l’analyse par qRT-PCR de l’expression de gènes impliqués dans un large panel de 

mécanismes physiologiques s’est avérée très sensible à tous les types de contaminations étudiés 

(métallique ou organique, naturelle ou artificielle). L’utilisation de ces marqueurs moléculaires au 

cours de l’étude des effets des substances modèles a permis de décrire et de mieux comprendre 

certains modes d’action des composés modèles retenus. La complexité des profils d’expression 

génique et du cocktail de contaminants n’a pas permis d’approfondir cette approche mécanistique 

dans le cas des sédiments naturels. Cette étude aura néanmoins permis de mettre en évidence 

certaines cibles moléculaires particulièrement sollicitées ou impactées en présence d’un mélange 

complexe de polluants environnementaux. Enfin, le suivi de la bioaccumulation en contaminants 

chez les embryons et/ou les larves semble très pertinente à la fois pour de la caractérisation de la 

toxicité de substances pures et pour l’évaluation du potentiel toxique de sédiments naturels. En 

effet, ce paramètre permet d’apprécier quantitativement la fraction biodisponible des substances 

présentes ainsi que la cinétique de contamination des individus. Cette mesure peut également être 

appliquée au suivi de la dépuration des organismes et renseigner ainsi sur la persistance des 

substances au sein de l’organisme. Néanmoins, l’application de la RT-PCR et de la mesure de la 

bioaccumulation restent des procédures invasives gourmandes en matériel biologique en dépit 

d’améliorations techniques importantes notamment au niveau de la sensibilité des appareils 

d’analyse. Des efforts devraient continuer dans cette voie afin de tendre à améliorer les techniques 

d’extraction et de pouvoir minimiser au mieux la taille de l’échantillon biologique. Ceci permettrait 

de limiter le nombre d’individus nécessaires aux analyses mais également de multiplier le nombre de 

réplicats analytiques dans le but de réduire une variabilité pouvant être forte pour ce genre de 

mesures.  

Cet ensemble de marqueurs phénotypiques et moléculaires a été appliqué à la caractérisation 

de la toxicité et des modes d’action de différentes substances emblématiques de la contamination en 

Aquitaine. Le Cu et le Cd ont montré une toxicité relativement similaire dont les principaux effets se 

sont traduits par l’apparition de malformations au niveau du système cardio-vasculaire et du 

squelette axial ainsi que l’induction de dommages à l’ADN. En choisissant les marqueurs les plus 

sensibles face à la contamination métallique des LOEC ont pu être évaluées à 1,31 µg/g p.s. et 1,50 

µg/g p.s. respectivement pour le Cu et le Cd (valeurs mentionnées après soustraction du background 

en Cu et en Cd). La valeur obtenue pour le Cd est inférieure à la concentration maximale admissible 

(PNEC) de 2,3 µg/g p.s. établie pour les sédiments d’eau douce dans le cadre de la DCE (UE, 2005b). 

La LOEC Cu établie au cours de la présente étude est également largement inférieure aux valeurs TEC 
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et PEC respectivement de 31,6 µg/g p.s. et 149 µg/g p.s. préconisées par MacDonald et al. (2000). 

Néanmoins, ces LOEC devront être confirmées et validées par l’étude des effets toxiques induits à 

des concentrations inférieures. Le suivi de la contamination en Cd des différents compartiments 

biotiques et abiotiques a permis de confirmer une contamination effective des embryons et des 

larves de Medaka exposés dès la plus faible concentration testée. Les résultats semblent également 

indiquer qu’une large part de la charge en Cd est fixée sur l’enveloppe externe du chorion des 

embryons. Cette hypothèse pourrait être vérifiée en mesurant la bioaccumulation chez des 

embryons déchorionés, ce qui permettrait également de connaitre l’accumulation réelle en Cd à ce 

stade de développement. Par ailleurs, nous avons pu montrer que le Cd peut affecter l’expression de 

plusieurs gènes impliqués dans le métabolisme mitochondrial, la régulation du cycle cellulaire 

(apoptose, arrêt du cycle cellulaire, prolifération cellulaire) et la réparation des dommages à l’ADN. 

Les profils d’expression géniques se sont avérés différents selon le stade de vie (embryons ou pro-

larves) et la concentration considérés. Ces observations semblent indiquer une modification des 

effets induits par le Cd au niveau moléculaire selon le stade de développement, la durée et/ou 

l’intensité de l’exposition. Par ailleurs, l’induction de mécanismes parfois antagonistes révèle toute la 

complexité des mécanismes de toxicité du Cd qui semblent comprendre de multiples interactions 

plus ou moins directes à différents niveaux de régulation de l’expression des gènes (génique, 

transcriptionnel ou post-traductionnel). Ces effets peuvent également, pour certains, traduire une 

réponse adaptative des organismes face à la contamination en Cd. La plupart des mécanismes 

d’action du Cd mis en évidence au cours de ce travail ont déjà été rapportés dans la littérature, 

principalement chez des organismes adultes ou lors d’études in vitro. La présente étude a permis de 

démontrer que les mêmes modes d’action de ce composé pouvaient être activés in vivo chez les SPD 

de poisson et compromettre ainsi le bon déroulement du développement embryonnaire des 

individus exposés. 

Le test MELA a ensuite été appliqué à l’analyse de la toxicité de deux HAP relativement peu 

étudiés dans la littérature. Les deux études menées dans le cadre de cette thèse ont permis de 

démontrer, à notre connaissance pour la première fois, les effets tératogènes du MePyr chez les SPD 

de poisson. Seul le Pyr a induit une toxicité aigüe chez les embryons de Medaka. Cependant, les deux 

composés ont exercé un fort pouvoir tératogène. La majorité des pathologies observées, incluant des 

déformations de la colonne vertébrale, des anomalies cardio-vasculaires, des malformations de la 

mâchoire et un syndrome de malabsorption des réserves vitellines, a préalablement été rapportée 

chez des SPD de poissons exposés à la TCDD, suggérant un mécanisme d’action commun. L’analyse 

des profils d’expression génique induits par ces deux HAP soutient cette hypothèse en mettant en 

évidence une activation de la voie CYP1A. En parallèle, une activation de la voie de signalisation et de 

biotransformation des rétinoïdes est observée. Ces résultats rejoignent ceux de précédentes études 

montrant l’existence d’interconnexions entre les voies métaboliques de l’AhR et des rétinoïdes 

(Hayashida et al., 2004). Par ailleurs, différents auteurs rappellent les similitudes des effets toxiques 

induits par des composés agonistes de l’AhR et des modulateurs de l’homéostasie de la vitamine A 

(Novak et al., 2008 ; Rolland, 2000). En outre, des indices d’une perturbation de la chaine respiratoire 

mitochondriale semblent indiquer la génération d’un stress oxydant par ces composés, 

probablement lors de leur métabolisation par le CYP1A. Les différences de profils d’expression 

génique entre le stade embryonnaire et larvaire suggèrent une nouvelle fois que la toxicocinétique et 

la toxicodynamique de ces composés ainsi que le stade de développement conditionnent la nature 

des effets observés. Le Pyr et le MePyr ont montré des spectres et des seuils de toxicité relativement 
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proches évoquant une similitude dans les mécanismes d’action. Les valeurs de LOEC établies sont 

relativement basses, respectivement de 248 ng/g p.s. et de 183 ng/g p.s. pour le Pyr et le MePyr 

(après soustraction du background en Pyr et en MePyr), et soulèvent la question du risque potentiel 

de sédiments contaminés par ces composés pour les espèces aquatiques. En effet, ces valeurs 

peuvent être atteintes voire mêmes dépassées dans les sédiments de milieux anthropisés comme le 

Bassin d’Arcachon ou le système Lot-Garonne.  

Les différentes LOEC établies pour les polluants modèles étudiés qu’ils soient de nature 

métallique ou organique démontrent une bonne sensibilité du bioessai. Ces valeurs devront 

néanmoins être validées par de nouvelles séries d’exposition employant les mêmes concentrations 

dans le sédiment ainsi que des teneurs moindres, afin de préciser les LOEC et d’étudier la fiabilité, la 

variabilité et la reproductibilité du bioessai. Les données issues de ce genre de test pourraient alors 

venir enrichir les bases de données toxicologiques dans le but d’affiner la détermination des PNEC et 

des NQE pour le compartiment sédimentaire. Actuellement, les PNECsédiment sont bien souvent 

dérivées des PNECeau. Le genre de bioessai que nous proposons ici pourrait être utilisé pour établir 

des PNECsédiment directement à partir de NOECsédiment. Il est cependant important de garder à l’esprit 

que les valeurs de LOEC ont été établies à partir de sédiments dopés, ce qui peut engendrer une 

surestimation de la toxicité des composés en raison de la biodisponibilité plus importante des 

substances artificiellement fixées aux particules en comparaison des sédiments « naturellement » 

contaminés.  

L’application du test MELA à l’évaluation de la toxicité des sédiments naturels du système Lot-

Garonne et du Bassin d’Arcachon a permis de mettre en évidence des effets toxiques significatifs 

chez les SPD du Medaka pour l’ensemble des sédiments étudiés. Ces matrices sédimentaires ont 

principalement induit des effets sublétaux avec notamment une forte augmentation du pourcentage 

d’individus malformés, ainsi qu’un ralentissement global du développement in ovo. Le spectre des 

malformations est en partie commun aux sédiments des deux systèmes notamment concernant les 

malformations cardiaques, squelettiques et cranio-faciales. L’analyse biomoléculaire a mis en 

évidence des altérations de l’expression de plusieurs gènes impliqués dans la chaine respiratoire 

mitochondriale, la biotransformation et la séquestration des xénobiotiques, la régulation du cycle 

cellulaire et la réparation des lésions oxydatives de l’ADN. Seuls les sédiments d’Arès et de La Réole 

ont induits des effets létaux chez les individus exposés. Ces matrices sédimentaires s’avèrent 

également relativement chargées en matière organique, ce qui suggère que ce paramètre pourrait 

intervenir dans les réponses toxiques observées chez les SPD de Medaka. Par ailleurs, alors que tous 

les sites du Bassin induisent des effets toxiques significatifs en comparaison du site de Marcenac, une 

toxicité notable n’est mise en évidence que pour les sédiments d’Arès, d’Andernos et des Jacquets 

par rapport au site de référence interne au Bassin de Grand Banc. Ces observations rappellent toute 

l’importance de considérer les effets observés chez les organismes tests en comparaison d’un site 

témoin représentatif de l’environnement d’étude puisque certaines caractéristiques du sédiment 

telles que la teneur en carbone organique ainsi que la taille et la nature des particules peuvent 

influencer les réponses des organismes exposés. Des résultats inattendus ont été révélés au cours de 

cette étude. En effet, certains sédiments faiblement chargés en contaminants comme La Réole ont 

induit un large spectre d’effets létaux et sublétaux chez les SPD de Medaka et inversement, certains 

sites présentant une forte contamination comme Bélisaire et Le Temple n’ont engendré que des 

réponses toxiques limitées. Des variations dans la biodisponibilité des contaminants entre ces sites 
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pourraient expliquer ces différences de toxicité observées. L’analyse des substances bioaccumulées 

chez les embryons et les larves devrait permettre d’apporter des éléments de réponse aux 

interrogations suscitées par ces sites « atypiques ». Par ailleurs un nombre limité de substances 

chimiques ayant été dosé, il n’est pas exclu que d’autres polluants puissent être à l’origine des effets 

observés. À l’exception de ces sites particuliers, la toxicité des différents sédiments mesurée par le 

test MELA est globalement bien corrélée à la contamination des sédiments en éléments métalliques 

et/ou en HAP. L’ensemble de ces observations confirme néanmoins tout l’intérêt de coupler l’analyse 

chimique et les bioessais dans le carde de l’estimation du risque écotoxique des sédiments naturels, 

afin d’identifier d’éventuels « faux-positifs » ou « faux-négatifs » au cours de l’une ou l’autre des 

approches.  

L’ensemble de ces travaux a démontré la puissance et la pertinence de l’utilisation d’un test 

embryo-larvaire poisson, utilisant le Medaka japonais comme modèle et le sédiment-contact comme 

voie d’exposition, pour caractériser les effets toxiques phénotypique et moléculaire chez les SPD de 

poisson induits par des composés de natures différentes et à des concentrations environnementales. 

Cette double approche a permis d’appréhender à la fois les aspects mécanistiques et les 

conséquences en terme de risque environnemental. L’utilisation d’une batterie de marqueurs de 

toxicité sublétaux s’est avérée très pertinente dans ce type de démarche et devrait être 

systématiquement intégrée dans les bioessais visant à évaluer la toxicité de matrices 

environnementales. D’autres marqueurs pourraient être ajoutés tels que des analyses 

comportementales, protéomiques et/ou métabolomiques afin d’appréhender d’autres aspects de la 

toxicité des polluants environnementaux. Par ailleurs, nous avons vu que la sensibilité des différents 

marqueurs varie en fonction de la nature et de l’intensité de la contamination chimique. Ceci 

confirme tout l’intérêt de conserver une approche multi-marqueurs dans le cadre de l’évaluation du 

risque environnemental de matrices complexes. Toujours dans ce contexte, l’ajout de tests embryo-

larvaires poisson similaires à celui utilisé dans les présents travaux au sein d’une batterie d’autres 

bioessais, utilisant par exemple des bactéries, des amphipodes, des crustacés et des plantes 

supérieures, permettrait de cribler les effets toxiques induits par une contamination chimique sur 

plusieurs taxons. La transposition du test MELA à d’autres espèces autochtones pourrait également 

permettre de gagner en pertinence environnementale et de mieux appréhender les différences de 

sensibilité interspécifiques.  

L’utilisation d’un poisson modèle tel que le Medaka japonais présente néanmoins de 

nombreux avantages liés à son maintien et sa reproduction aisés en laboratoireainsi qu’à la bonne 

connaissance de sa biologie (dont la biologie de son développement) et de son génome. Ces aspects 

présentent un intérêt tout particulier dans le cadre d’études plus fondamentales comme, par 

exemple, l’analyse de la cinétique de la mise en place et de réponse des mécanismes de 

biotransformation des xénobiotiques. Le suivi des métabolites durant le développement in ovo et 

après éclosion ainsi que dans le milieu abiotique pourrait apporter des éléments de réponse sur le 

devenir des contaminants dans l’organisme ainsi que sur l’efficacité et la cinétique de dépuration. 

D’un point de vue toxicologique, le développement et l’utilisation de lignées transgéniques telles que 

celles développées par Winn et al. (2000) ou d’autres outils tels que l’injection de morpholinos, 

pourraient permettre d’étudier précisément les mécanismes d’action de différentes substances et 

notamment des polluants émergents. Les lignées transgéniques pourraient également être utilisées 

dans un cadre environnemental. Par exemple, nous pourrions imaginer l’utilisation d’une lignée 
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transgénique AhR-GFP (Green fluorescent protein) qui permettrait de mettre en évidence la 

présence de composés agonistes de ce récepteur dans des matrices environnementales, telles que 

les sédiments, les eaux de surfaces et les rejets d’usine ou de stations d’épuration. Enfin, en tant 

qu’espèce de laboratoire, le Medaka japonais pourrait être utilisé pour suivre les effets des 

contaminants sur toute la durée de vie de l’organisme voire même sur sa descendance (effets trans-

générationnels). Ceci permettrait d’extrapoler les observations obtenues au niveau individuel à la 

population et augmenter ainsi les connaissances en termes d’effets de la contamination chimique sur 

la structure et la dynamique des populations.  

Lors de l’évaluation du potentiel toxique des matrices environnementales, le principal 

problème repose souvent sur l’identification d’un site de référence adéquat à la fois en termes de 

contamination mais également du point de vue de la représentativité de ce site par rapport à 

l’environnement étudié. Cette démarche est particulièrement délicate dans le cas des sédiments 

dont la composition et la nature peuvent varier de manière importante au sein d’un même système. 

Ce problème pourrait être contourné en utilisant un sédiment de référence artificielle confectionnée 

à l’aide de grains de silice de granulométrie connue, enrichis en argile, en calcite et en matière 

organique. En modifiant les proportions de sables de différentes granulométries ainsi que les 

quantités d’argile, de matière organique etc…, il serait possible de reconstituer une (ou plusieurs) 

matrice sédimentaire vierge correspondant aux caractéristiques physiques et chimiques des 

sédiments de l’environnement à étudier. Ce sédiment pourrait alors être utilisé comme contrôle 

négatif sans crainte qu’une contamination non-identifiée ou inattendue vienne parasiter les résultats 

du bioessai. Enfin, le test MELA pourrait également être adapté à l’analyse de la toxicité d’autres 

échantillons environnementaux des matières en suspensions, des boues de dragages ou de station 

d’épuration, des sols… Ce test peut également être mis à profit pour évaluer la toxicité d’élutriats (ce 

qui permettrait de mimer la remise en suspension des sédiments), de lixiviats et d’effluents urbains 

ou industriels. En jouant sur la quantité de sédiment élutrié et la dilution des différentes phases 

aqueuses, il serait alors possible de représenter différentes situations environnementales telles que 

des crues, des étiages, des déversements accidentels ou des opérations d’aménagement des cours 

d’eau, par exemple. 

 

La liste des publications, des communications orales et des posters présentés au cours de ces 

travaux de thèse est rapportée dans l’Annexe 6. 
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Les séquences des différents gènes étudiés ont été rapatriées à partir des bases de données 

GenBank (via pubmed-NCBI) et HGNC (Ensembl, EMBL – EBI). Seules les séquences CDS (CoDing 

Sequence) des gènes ont été utilisées lors du design des amorces et sont rapportées ci-dessous. Chaque 

gène est suivi de son numéro d’accès dans les banques de données utilisées ainsi que de son nom 

complet ou de la famille de gènes à laquelle ils sont rattachés. 

18S (AB105163) – Acide ribonucléique ribosomique de la petite sous-unité 18S 

AGCATATGCTTGTCTCAAAGATTAAGCCATGCAAGTCTAAGTACACACGGCCGGTACAGTGAAACTGCGAATGGCTCATTAAATCAGTTA

TGGTTCCTTTGATCGCTCAAACGTTACTTGGATAACTGTGGCAATTCTAGAGCTAATACATGCAAACGAGCGCTGACCCTTGCGGGGATG

CGTGCATTTATCAGACCCAAAACCCATGCGGGGCTGCTCCTCCGGGGGCGCCCCGGCCGCTTTGGTGACTCTAGATAACCTGGAGCCGAT

CGCTGGCCCCCCGTGGCGGCGACGTCTCTTTCGAATGTCTGCCCTATCAACTTTCGATGGTACTTTCTGTGCCTACCATGGTGACAACGG

GTAACGGGGAATCAGGGTTCGATTCCGGAGAGGGAGCCTGAGAAACGGCTACCACATCCAAGGAAGGCAGCAGGCGCGCAAATTACCCAC

TCCCGACTCGGGGAGGTAGTGACGAAAAATAACAATACAGGACTCTTTCGAGGCCCTGTAATTGGAATGAGTACACTTTAAATCCTTTAA

CGAGGATCCATTGGAGGGCAAGTCTGGTGCCAGCAGCCGCGGTAATTCCAGCTCCAATAGCGTATCTTAAAGTTGCTGCAGTTAAAAAGC

TCGTAGTTGGATCTCGGGATCGAGCTGGCGGTCCGCCGAAAGGCGAGCTACCGCCTGTCCCAGCCCCTGCCTCTCGGCGCCCCCTCGATG

CTCTTAGCTGAGTGTCCCGCGGGGTCCGAAGCGTTTACTTTGAAAAAATTAGAGTGTTCAAAGCAGGCCCGGTCGCCTGAATACCGCAGC

TAGGAATAATGGAATAGGACTCCGGTTCTATTTTGTGGGTTTTTCTTCTGAACTGGGGCCATGATTAAGAGGGACGGCCGGGGGCATTCG

TATTGTGCCGCTAGAGGTGAAATTCTTGGACCGGCGCAAGACGGACGAAAGGCGAAAGCATTTGCCAAGAATGTTTTCATTAATCAAGAA

CGAAAGTCGGAGGTTCGAAGACGATCAGATACCGTCGTAGTTCCGACCATAAACGATGCCAACTAGCGATCCGGCGGCGTTATTCCCATG

ACCCGCCGGGCAGCGTCCGGGAAACCAAAGTCTTTGGGTTCCGGGGGGAGTATGGTTGCAAAGCTGAAACTTAAAGGAATTGACGGAAGG

GCACCACCAGGAGTGGAGCCTGCGGCTTAATTTGACTCAACACGGGAAACCTCACCCGGCCCGGACACGGAAAGGATTGACAGATTGATA

GCTCTTTCTCGATTCTGTGGGTGGTGGTGCATGGCCGTTCTTAGTTGGTGGAGCGATTTGTCTGGTTAATTCCGATAACGAACGAGACTC

CGGCATGCTAACTAGTTACGCGGCCCCGTGCGGTCGGCGTCCAACTTCTTAGAGGGACAAGTGGCGTTCAGCCACACGAGATTGAGCAAT

AACAGGTCTGTGATGCCCTTAGATGTCCGGGGCTGCACGCGCGCCACACTGAGTGGATCAGCGTGTGTCTACCCTGCGCCGAGAGGCGTG

GGTAACCCGCTGAACCCCACTCGTGATAGGGATTGGGGACTGCAATTATTTCCCATCAACGAGGAATTCCCAGTAAGCGCGGGTCATAAG

CTCGCGTTGATTAAGTCCCTGCCCTTTGTACACACCGCCCGTCGCTACTACCGATTGGATGGTTTAGTGAGGTCCTCGGATCGGCCCCGC

CGGGGTCGGCCACGGCCCTGGCGGAGCGCCGAGAAGACGATCAAACTTGACTATTCTAGAGGAAGTAAAAGTCGT 

β-actine (S74868) – Bêta-actine 

ATGGATGATGACATTGCCGCACTGGTTGTTGACAACGGATCTGGCATGTGCAAAGCTGGATTCGCTGGAGACGATGCCCCTCGTGCTGTC

TTTCCCTCCATCGTTGGTCGCCCCAGGCACCAGGGTGTCATGGTGGGTATGGGCCAGAAAGACAGCTACGTAGGTGATGAAGCCCAGAGC

AAGAGGGGTATCCTGACCCTGAAGTATCCCATTGAGCACGGTATTGTTACCAACTGGGATGACATGGAGAAGATCTGGCACCACACCTTC

TACAATGAGCTGAGAATTGCCCCTGAGGAGCACCCTGTCCTGCTCACTGAAGCCCCCCTGAACCCCAAAGCCAACAGGGAGAAGATGACC

CAGATCATGTTTGAGACTTTCAACAGCCCTGCCATGTACGTTGCCATCCAGGCTGTGCTGTCCCTGTATGCCTCTGGTCGTACCACTGGT

ATCGTCATGGACTCTGGTGATGGTGTGACCCACACAGTGCCCATCTACGAGGGCTACGCTCTGCCCCACGCCATCCTGCGTCTGGACTTG

GCCGGCCGCGACCTTACAGACTACCTCATGAAGATCCTGACGGAGCGTGGCTACTCCTTCACCACCACAGCCGAGAGGGAAATTGTCCGT

GACATCAAGGAGAAGCTGTGCTACGTCGCCCTGGACTTCGAGCAGGAGATGGGCACCGCTGCCTCCTCTTCCTCCCTGGAGAAGAGCTAT

GAGCTGCCTGACGGACAGGTCATCACCATTGGCAATGAGAGGTTCCGTTGCCCAGAGGCCCTCTTCCAGCCTTCCTTCCTTGGTATGGAG

TCCTGCGGTATCCATGAGACCACCTACAACAGCATCATGAAGTGTGATGTTGATATCCGTAAGGATCTGTACGCCAACACTGTGCTGTCT

GGAGGTACCACCATGTACCCCGGAATCGCAGACAGAATGCAGAAGGAGATCACAGCCCTGGCCCCATCCACCATGAAGATCAAGATCATT

GCCCCACCAGAGCGTAAATACTCTGTCTGGATTGGAGGCTCCATCCTGGCCTCTCTGTCCACCTTCCAGCAGATGTGGATCAGCAAGCAG

GAGTACGATGAGTCTGGCCCCTCCATCGTCCACCGCAAATGCTTCTAA 

Bax (ENSORLG0000000456) – Bcl-2-associated X protein 

ATGGCATCGCACCCCGGAGGAGGCGATCAAGAAAAATCCAAAGAGCTACTGGATGTGGGCACCAAGTTGCTGAAGAACTTCATCTGTGAA

CGGGTCAGGAGAAACCTGCAGGATGACTCTGAAGTGGTCAGACAGCAGCTGGGTGCAGAGGAGCTGGTTGACCCAAACCACAAGAGACTT

GCTCAATGCCTCCAGCAGATTGGAGATGAGCTGGATGGGAATGTAGAGCTCAAAAGATTGATTGATGACTCTTCGCTCAGTCCCTCCAAA

GAAGTGTTTCTAAAAGTGGCCCTCGAGATTTTTTCTGATGGGGTATACAACTGGGGCCGGGTGGTTACACTTTTCTACTTCGCCTGTCGG

CTGGTCATAAAGGCTCTCATCACAAAAGTACCAGACATCATTAGAACTATATTCACCTGGACCATAGATTACCTTCGGGATTATGTGATT

GCCTGGATAAGAGAGCAAGGCGGCTGGGATGGCATCTTTGGCACTCCTGGCTGGCAGACGTTGGCCGTCTTTGTTGCAGGCGTTCTCACC

GCTGCGGTGGTCATTCGCAAGATGTGA 

Cox I (NC_004387, gene ID 805432) – Cytochrome c oxidase sous-unite I 

GTGGCAATCACGCGATGATTCTTCTCAACTAATCACAAAGATATCGGCACCCTATATTTAATCTTCGGTGCTTGAGCGGGCATGGTGGGT

ACTGCCTTAAGCCTGCTAATTCGGGCTGAATTAAGTCAGCCCGGGTCTCTATTAGGTGACGACCAAATCTATAATGTAATTGTAACCGCG

CATGCCTTCGTAATAATTTTCTTTATAGTAATACCAATCATGATTGGGGGCTTTGGCAACTGATTAATTCCTCTAATGATCGGGGCCCCT

GATATGGCCTTTCCTCGAATAAACAACATGAGCTTCTGACTACTTCCCCCCTCCTTCCTTCTATTGTTAGCTTCCTCTGGCGTGGAGGCC
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GGTGCGGGGACAGGATGGACCGTGTACCCGCCTCTATCAGGCAACCTAGCGCATGCGGGAGCATCCGTGGATTTAACCATCTTTTCCCTC

CATCTGGCAGGTATCTCCTCTATCTTAGGGGCTATTAATTTTATTACAACAATTATTAATATAAAACCCCCGGCCATCTCTCAGTATCAG

ACCCCTTTATTCGTGTGAGCTGTACTAATTACCGCAGTATTACTTCTACTCTCCCTCCCTGTGCTCGCTGCAGGTATCACTATGCTCCTA

ACGGACCGAAACCTAAATACAACATTCTTTGACCCTGCAGGGGGAGGGGACCCTATTCTCTACCAGCACCTGTTCTGATTTTTTGGTCAC

CCCGAAGTTTATATTTTAATTCTCCCCGGCTTCGGAATAATTTCACATATTGTGGCCTATTATTCGGGTAAAAAAGAACCTTTCGGGTAC

ATGGGTATGGTCTGAGCCATAATGGCAATTGGGCTTCTAGGGTTTATTGTATGAGCCCACCACATATTCACCGTAGGGATAGATGTGGAT

ACTCGGGCTTACTTCACATCTGCAACAATAATCATCGCAATTCCAACAGGCGTTAAAGTATTTAGCTGGCTGGCTACTTTACATGGGGGC

TCTATTAAATGAGAAACCCCACTATTATGGGCCCTTGGTTTCATCTTCCTCTTTACAGTAGGCGGTCTGACAGGAATTGTCTTAGCCAAC

TCATCTTTAGATATCATACTCCATGACACTTACTATGTAGTAGCCCACTTCCACTACGTTCTCTCTATGGGGGCCGTATTTGCTATTATG

GGGGCATTCGTTCATTGATTCCCTCTATTTTCGGGCTATACTTTACACGGAACGTGAACAAAAATCCACTTCGGGGTAATGTTTGTAGGA

GTAAACCTAACCTTCTTCCCCCAACACTTCTTAGGCCTAGCAGGAATACCACGACGCTACTCTGATTACCCAGACGCCTATACATTATGA

AACACTATCTCATCCCTAGGTTCCCTTATTTCACTAATTGCTGTAATTATATTCCTTTTCATTCTCTGAGAAGCGTTTGCAGCTAAGCGT

GAAGTTCTGTCAGTCGAACTAACAGCCACAAATGTGGAATGACTACACGGATGCCCTCCCCCCTACCACACATTTGAAGAACCCGCATTT

GTTCAAATTCAACAACCTAAGTTTTAA 

Cyp1A (AY297923) – Cytochrome P450 1A 

ATGGCATTAATGGTACTGCCATTCATCGGTCCTCTGTCAGTACTTGAGGGTTTGATTGCTCTGACTACAGTGTGTGTGGTCTATCTACTC

CTCAAGCATTTTAACAAAGAGATCCCTGGAGGCCTTCGTCAGCTGCCGGGCCCCACACCACTCCCCATCATTGGGAATCTACTGGAGCTG

GGTAGCAAACCCTACCTGAGCCTCACCGAAATGAGCAAGCGATTTGGAGATGTGTTTCAAATCCAGATCGGCATGCGTCCTGTCGTCGTT

TTGAGTGGTAATGAAACGGTGAGACAGGCTCTCATCAAACAAGGAGATGACTTTTCTGGCAGGCCCGACTTGTATAGCTTCCAGTTTATC

AATGACGGCAAGAGTTTGGCTTTCAGCACAGACCAAGCAGGGGTTTGGCGGGCTCGCAGAAAGTTGGCCTACAGTGCATTGCGCTCTTTC

TCAAGCCTAGAGGGCAGCAATGCAGAATACTCATGCATGCTGGAGGAACACATCTGCAAAGAGACAGAGCACCTGGTCAAAGAGATAGAA

AAAGTAATGAAGACAGAAGGCAAATTTGACCCCTATCGATACATTGTTGTGTCTGTGGCCAATGTTATCTGTGGCATGTGCTTTGGACGA

CGCTATGACCACCATGACCAGGAGCTGGTAGGCCTGGTAAACCTCAGTGAAGATTTTGTCCAAGTGACGGGCAGCGGCAACCCTGCAGAC

TTCATCCCTGCCCTGCGGTATCTACCCAGCAAAGCAATGAAAAAGTTTGTTGAAATCAACAACCGCTTCCAGTGTTTTGTTCAAAAGATC

GTCAATGAGCATTATGCCACGTATGATAAGGACAACATCCGTGACATTACAGACTCCCTTATTGATCACTGTGAAGACAGGAAGCTAGAT

GAAAATTCCAACATCCAGATGTCGGATGAAAAAGTAGTCGGCATCGTCAATGATCTCTTTGGAGCAGGTTTTGACACAATCTCTACTGCT

CTGTCCTGGGCAGTGGGGTATTTGGTGGCCTACCCAGACATAGAAAAGAGACTTTTTGAAGAAATAAAGGAAAACATCGGCCTGAACCGA

AATCCTACCATATCTGACAGAAGCAACTTACCTTTAACGGAGGCCTTTATCTTGGAGATCTTTCGCCATTCTTCATTTCTCCCTTTCACA

ATTCCACACTGCACAACAAGGGACACATCTCTGAATGGTTACTATATTCCCAAAGACACGTGTGTCTTTATCAACCAGTGGCAAATAAAC

CATGACCCGAAACTGTGGCAGGATCCATCATCCTTTAACCCAGATCGTTTCCTGAGTGAAGATGGAAGTGAGGTTAATCGGCTAGACGGA

GAGAAAGTGATGGTTTTTGGTCTGGGAAAGCGGCGTTGCATTGGCGAGGTCATAGCACGAAATGAAGTTTTCCTCTTTTTGGCAATCATG

ATTCAGAAATTGTGCTTTGAGGAGATGCCAGGAGAGCCTTTGGACTTGACCCCAGAGTACGGGCTCACAATGAAGCACAAGCGCTGCAAT

GTTAGAGCATCACTGAGGCTAAAGGATGGATGCTGA 

Emx2 (ENSORLG00000014157) – Empty spiracles homolog 2 

ATGTTTCAACCCACACCCAAGAGGTGTTTTACGATAGAGTCTTTAGTGGCGAAGGATAATCCGGTTCCGGTGTCCCGTTCCGAGGAACCC

ATCAGGCCCGCGGCTCTCAGCTATGCAAACTCCGGCCAGATGAACCCGTTTCTCAACGGCTTCCACTCCGGCAGCAGGGGCGTGTACTCA

AACCCGGACTTGGTGTTCGCCGAGGCGGTGTCTCATCCGCCGAACTCCGCGGTGCCGGTGCATCCGGTGGCCCCGCCGCACGCGCTGGCC

GCACACCCGCTTTCCTCTTCACACAGCCCGCACCCGCTTTTCGCCAGCCAGCAAAGGGACCCCTCGACGTTCTACCCCTGGTTGTTACAC

AGATATAGGTACTTGGGTCACAGATTTCAAGGAAACGAAACGAGTCCAGAAAGTTTCCTTTTGCACAACGCGCTGGCCAGAAAGCCAAAG

AGAATCCGGACAGCGTTTTCCCCGTCGCAGCTGCTGCGGCTCGAGCACGCGTTTGAGAAGAACCATTACGTGGTGGGAGCAGAAAGGAAG

CAGCTCGCGCACAGCCTTAGCCTCACGGAAACTCAGGTAAAAGTCTGGTTTCAGAACCGGAGAACGAAGTTCAAGCGTCAGAAGTTGGAG

GAGGAGGGCTCCGAGTCTCAGCAGAAGAAGAAAGGATCGCATCACATAAACAGGTGGAGACTGGCGACTAAACAGGCGAGCCCCGAGGAG

ATTGACGTCACTTCGGACGAT 

MT (AY466516) – Métallothionéine 

ATGGACCCCTGCGACTGCTCCAAAACTGGAAAATGCAACTGCGGCGGCTCTTGCACCTGCACAAACTGCTCCTGCACCAGCTGCAAGAAA

AGCTGCTGTGCATGCTGCCCATCCGGCTGCACTAAGTGCGCATCTGGCTGCGTGTGCAAAGGGAAGACCTGCGACACTACTTGTTGTCAG

TGA 

Nd5 (NC_004387, gene ID 805441) – NADH-déshydrogénase sous-unité 5 

ATGCACCTTACCACTATAGTCCTCTCCTCAAGCCTATTAACGATTTTTTCGATCCTTATTCTGCCTGTCCTTGGAACACTTAACCCGAGC

CCCCCAGGAAGCCTGTGGGCTACAAACAGCGTGAAGACCGCAGTTAAAGTAGCCTTTTTTGTAAGCCTTCTACCCCTCTTCATCTTCCTC

AATGAGGGGGTCGAAGCCATTATAACAAACTGGGAATGGATAAACACATTAATATTTAATATTAATATTAGTTTTAAATTTGACCTGTAC

TCTATCGTTTTTACCCCAGTGGCGCTCTATGTCACATGATCTATTCTAGAATTTGCATCCTGGTATATACACGACGACCCCAACATAAAT

CGATTCTTTAAGTACCTTCTTATTTTCCTAATTGCCATGATCGTCCTCGTTACAGCTAACAACATATTTCAACTTTTTATTGGCTGAGAA
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GGTGTAGGCATTATATCTTTCCTACTAATCGGCTGGTGGTTTGGACGAGCGGACGCCAACACTGCAGCCCTACAAGCCGTAGTGTACAAC

CGAGTCGGGGATATCGGCTTAATTTTGGCCATAGCCTGGATGGCGGTAAACCTTAACTCCTGGGATATACAACAACTATTCTCCATAACT

ACAAACCAAGACATGACCCTCCCCTTACTCGGCCTTGTCTTAGCTGCAACTGGTAAGTCTGCCCAGTTTGGTCTTCACCCATGGCTCCCC

TCAGCTATAGAGGGTCCCACACCGGTCTCTGCCCTACTGCATTCTAGCACTATGGTCGTCGCCGGCATTTTCCTCCTTATCCGACTAAAC

CCCCTGATAGACAACAACCCTTTGGTTCTGTCCACCTGCCTTTGCTTAGGGGCTCTTACTACGGTTTTTACAGCAACATGCGCTCTAACC

CAAAACGACATTAAAAAAATCATCGCGTTTTCAACATCAAGCCAACTAGGTTTAATAATAGTCACCATTGGGTTGAACCAACCCCAACTG

GCTTTCCTACACATCTGCACCCATGCCTTCTTCAAAGCAATACTTTTCTTATGTTCCGGCTCCATCATTCACAGCCTTAACGACGAGCAG

GACATCCGAAAAATGGGGGGGCTTCACCACCTGCTTCCATTTACCTCTTCTTGCTTAACTATCGGAAGCCTGGCTTTAACTGGGACCCCA

TTTCTAGCAGGCTTCTTTTCTAAAGACGCTATTATTGAAGCCTTAAACACATCCTACCTCAACGCCTGAGCCCTGGTCTTAACCCTCGTG

GCTACGTCGTTCACAGCAGTCTATAGCCTTCGTGTAGTATTCTTTGTCTCCATGGGCCACCCCCGATTTAATCCAATTTCCCCCATCAAT

GAAAACAACCTAACAGTCATAAACCCCATTAAACGACTCGCCTGGGGAAGTATTTTGGCAGGACTTCTCATCACAGCTAATATTTCCCCT

CTTAAAACCCCTCTCATAACAATACCCTTTGTTCTCAAAATAGCCGCCCTAACAGTAACAATCGTTGGACTATTAATGGCCCTAGAATTA

GCATCACTCGCCTCACAACAATTCAAAATCAAGCCCGCATCCGCCCCCCACCACTTCTCAAACATATTGGGATTCTACCCGTCTGTGGTT

CACCGATTAGCCCCTAAGACTAACCTGGTTTTAGGTCAACTAATTGCTAATCAAACAATTGATCAAACATGGCTAGAGAAAACAGGACCT

AAAATAACAGCCTCTGTTAATTTACCTTTAATTTCCTCAACTAGCAACCTTCAACAAGGTGTGATCAAGACCTATTTCTTGATATTTTTC

TTTACTATAATCCTGGCAGTCCTTATCCTTGTAATCTAA 

Ogg1 (ENSORLG00000010758) – 8-Oxoguanine glycosylase 1 (BER family) 

ATGGCTAGTAGTCACGTGGTTTTAACATCGGGGGCCAAACTATGGAGATCTTTGCCTTGCCTCACTTCAGAGCTACGTCTGGATCTCACT

CTTGCCTGTGGACAATCTTTCCGCTGGAAGGAAACCGCAGAGGGACACTGGACTGGAGTGATGGGAGGGCGGGTGTGGACTCTGACTCAA

ACCGATGACCGACTGTGGTATCATGTCTACACAAACCAAAAGAAACGGGGAGGAAGGGAAAACAGAGCTGAGGAGAAACCTGAAGGTGTT

CCGAATGTGGAAGAGGAGGCACCAGCTGTCACGGATGAGCAGCAAAGCACCATGGAAGCAGAGATGCTGAGAGACTACTTCCAGCTGCAT

GTGAAGATGGAGGATTTATGCAGGCACTGGGGAGCAGCAGACCGTCACTTCAAAAACACTGCAGATGTTTTCACTGGTGTCAGGATGCTG

CGCCAGGATCCCACAGAGTGTCTGTTCTCCTTCATCTGCACCTCCAACAACCACATCTCTCGTATTCAGGGCATGGTGGAGAGACTGTGC

CAGGCTTTGGGGGCTCCACTCTGCCAGCTTGATCAAACTCCTTACCACGATTTTCCAACATTGTCAGCTCTTGCAGACAGCAGTGTAGAG

GCTCGTCTTAGGGATCTTGGTTTTGGATACAGGGCACGATACCTCCAGCAGAGTGCTAAAATGATCTTAGACAGCCACGGGTCCCAATGG

ATCGAAGGTTTACGCAGAGTTCCCTATCTGGAGGCTCGTGAGGCTCTCCGGACACTCCCTGGGGTTGGAGCAAAGGTGGCAGATTGTGTG

TGTTTGATGTCCCTGGATAAGCCAGAAGCTGTGCCCGTTGACACACATGTCTGGCAGATTGCCAAGCGGGACTATAAGTATGCTGCTGAT

AATGGACAAAAGAGCTTGACAGATAAACTTTACAAAGACATCGGAGATTTCTTTAGAAAGCTGTGGGGGCCGTATGCTGGTTGGGGCCAG

TCGGTGCTGTTCTGTGCAGATCTCAAGAAGTTCCAAACCCTCAAAGAAATGGGACACATGAAGCAGCCAAAGAAGGAAAAAGAAACACAG

AAAAGG 

P53 (AF212997) – Suppresseur de tumeur P53 

ATGGATCCTGTACCCGACCTGCCCGAGAGCCAAGGTTCTTTTCAAGAACTCTGGGAGACTGTTTATCCTCCGTTGGAAACTTTATCACTT

CCAACTGTAAATGAGCCCACCGGGTCATGGGTCGCAACGGGGGATATGTTTCTCTTGGATCAAGACCTCAGTGGGACCTTCGATGACAAG

ATCTTTGACATACCGATTGAGCCAGTTCCCACCAACGAAGTAAACCCGCCACCTACCACCGTCCCGGTGACCACCGACTACCCGGGAAGC

TACGAACTGGAACTTCGTTTTCAAAAATCTGGCACTGCAAAGTCTGTGACGTCCACATACTCTGAAACTTTAAATAAGCTGTACTGCCAG

CTTGCAAAAACCAGCCCCATAGAAGTCCGGGTGAGCAAGGAGCCTCCAAAGGGCGCCATTCTCAGGGCCACTGCGGTCTACAAGAAGACG

GAGCACGTGGCGGACGTGGTGAGGAGGTGTCCCCACCACCAAAACGAGGACTCTGTGGAGCACCGAAGCCATCTGATTCGGGTGGAGGGC

AGCCAGCTGGCCCAGTATTTTGAAGACCCTTATACCAAAAGGCAGAGTGTTACAGTTCCTTATGAGCCCCCGCAGCCGGGCTCTGAGATG

ACCACCATCCTGCTCAGCTACATGTGTAACAGCTCGTGCATGGGGGGGATGAACCGCAGACCCATCCTCACCATCCTCACTCTGGAAACC

GAGGGTCTGGTTCTTGGCCGGAGGTGTTTCGAGGTCAGAATCTGTGCTTGCCCGGGGCGGGACCGCAAAACGGAGGAGGAAAGCCGGCAG

AAAACGCAGCCCAAAAAAAGGAAGGTGACACCCAACACCTCCTCCTCTAAGAGGAAGAAGTCCCACTCAAGTGGAGAGGAGGAGGACAAC

AGAGAAGTCTTTCATTTTGAGGTTTATGGGAGGGAGCGCTACGAGTTCCTTAAGAAGATAAACGATGGCCTTGAACTGCTGGAAAAGGAG

AGCAAAAGTAAAAACAAAGATTCTGGGATGGTCCCCTCCAGTGGGAAGAAGCTGAAGAGCAATTAA 

Rad51 (ENSORLG00000017821) – Homologous recombination (HR) family (homologue 

RecA) 

ATGGCCATGAGGAGCGAGGCTCGGGTGGAGGCAGAAGTGGCGGTGGAGGAGGAGGAGAACTTTGGGCCGCAGCCTCTTAGCAGACTGGAG

CAGTGTGGAATCAGCTCCAGCGACATCAAGAAACTGGAGGACGCAGGCTTCCACACCATTGAGGCCGTGGCGTACGCTCCCAAGAAGGAG

CTGCTCAACATCAAAGGCATCAGCGAGGCCAAAGCCGACAAGATCCTAACTGAAGCTGCCAAGCTAGTACCGATGGGTTTCACTACAGCC

ACAGAGTTCCACCAGAGAAGGTCGGAGATCATCCAGATCTCCACAGGATCCAAAGAGCTGGACAAACTCCTGCAGGGTGGTATTGAGACA

GGCTCCATCACAGAGATGTTTGGGGAGTTTCGCACGGGGAAGACGCAGCTGTGCCACACCCTCGCTGTCACGTGTCAGCTGCCCATCGAT

CAAGGGGGAGGAGAAGGGAAAGCGATGTACATCGACACAGAGGGGACCTTCAGACCAGAGAGGCTCCTCGCTGTGGCAGAGAGGTACGGT

CTGGTGGGCAGTGACGTCCTGGACAACGTGGCGTACGCCCGCGCCTTCAACACCGACCATCAGACCCAACTGCTGTACCAAGCTTCAGCC

ATGATGGCAGAGTCCAGGTATGCCCTGCTGATCGTGGATAGCGCCACTGCTCTGTACAGAACCGACTACTCGGGTCGAGGAGAGCTGTCG
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GCCCGGCAGGGGCACCTGGGCCGGTTCCTGCGCATGCTGCTGCGACTGGCAGACGAGTTTGGCGTTGCCGTGGTGATAACCAACCAGGTG

GTTGCGCAAGTGGACGGGGCAGCCATGTTTTCTGCGGATCCTAAGAAACCCATCGGAGGGAACATCCTGGCGCACGCCTCCACCACAGTT

GTATCTGAGGAAAGGTCGAGGGGAAACCCGGATCTGCAAGATCTACGACTCGCCTTGCCTGCCTGAGGCCGAGGCCATGTTCGCCATCAA

CGCCGACGGCGTGGGCGACGCCAAGGACTGA 

Raldh2 (NM_001104821) – Rétinaldéhyde déshydrogénase 2 (aussi appelée aldh1a2) 

ATGACTTCCAGTAAGATCGAGATCCCCGGAGAGGTGAAGAGTGACCCGGCTGCCCTCATGGCATCCCTCCAGCTGATGCCCTCACCGGTG

CCCAACCCTGAGCTCAAGTACACAAAGATTTTCATCAACAATGAGTGGCATGTCTCTGTGAGTGGGAAGGTCTTCCCTGTCTACAACCCA

GCAACTGGAGAGCAGATCTGTGAAGTCCAGGAGGCTGATAAGGCTGATGTTGATAAAGCAGTGCAGGCAGCTCGCCTTGCCTTCTCTTTA

GGTTCAGTTTGGCGCAGAATGGATGCCTCTGAAAGAGGAAAACTGCTAGCCAAACTGGCTGACCTGGTGGAGAGGGACAGCGTCTACCTA

GCAACAATTGAGTCTCTGAACAGCGGGAAGCCGTTTCTGCCAACACTGTTTGTTGACCTCCAAGGAACTATAAAGACTCTCAGATACTTT

GCTGGATATGCAGACAAAATCCATGGCACTTCTATTCCAATGGATGGAGAGTATCTGACATTTACCAGATATGAACCTATTGGAGTTTGT

GGACAAATCATTCCTTGGAACTTCCCCCTGATGATGGCTGCGTGGAAGCTGGCCCCTGCACTGGCATGTGGCAACACTGTGGTCCTCAAA

CCATCTGAAGAGACGCCGCTCACCTGTCTCTATGTGGCAGCTCTCGTGAAGGAGGCTGGGTTTCCACCAGGAGTTGTCAATATTTTGCCA

GGATTTGGGCCAACAGCAGGAGCTGCCATTGCTTCGCACATGGGCATCGATAAAGTGGCTTTCACAGGATCAACTGAGGTCGGCAAGCTT

ATCCAAGAGGCGGCAGGGAGGAGTAACCTGAAGAGAGTGACGCTGGAGATGGGAGGCAAAACCCCCAACATCATATTTGCAGATGCAGAT

TTGGATCTGGCAGTGGACCAGGCCCCCCAGGGTGTGTTTTTCAATGCGGGCCAGTGTTGCACTGCAGGCTCTCGCATCTATGTGGAGGAG

CCCATTTATGATGAGTTTGTTCGCCGGAGTGTGGAGCGAGCCCAGAGGAGGATAGTTGGCAGTCCTTTTGACCCCACAACTGAACAGGGT

CCTCAGATCAGCCGGGAGCATCAGAATCGTGTGCTAGAATATATCCAGAGTGGAATCCAGGAAGGAGCCAAACTGGAGTGTGGAGGCAAA

GCTCTGGGCTTGAAAGGGTTCTTCATTGAACCCACAGTTTTCTCTGACGTGAAGGATGACATGAGAATTGCCAAGGAGGAGATTTTTGGA

CCAGTTCAGCAGATTATGAAGTTCAAAACTGTTGAAGAAGCGATTGAAAGAGCCAACAACTCTGATTACGGTTTGACTGCTGCTGTGTTC

ACCACTGACATCAACAAAGCCATGACCGTCTCCACAGCCATGCAGGCCGGCACTGTCTGGGTAAACTGCTTCAATGCTCTCAGCACACAG

TGTCCTTTTGGAGGATACAAAATGTCTGGGAATGGACGTGAATTAGGAGAAAGCGGCTTGAAGGAGTACTTAGAAATAAAGACCATCACC

ATGAAAACAGTCACCAAGAACTCTTAA 

Rarα1 (EF546452) – Récepteur de l’acide rétinoïque Alpha 1 (CDS partiel) 

CTGTGGGACAAGTTCAGCGAGCTCTCCACCAAGTGCATCATCAAGACGGTGGAGTTTGCAAAGCAGCTGCCCGGCTTCACCACGCTCACC

ATCGCTGACCAGATCACTCTGCTCAAGGCCGCCTGTCTGGACATTCTGATTCTGCGGATCTGCACACGCTACACGCCGGAACAGGACACC

ATGACCTTCTCCGACGGACTCACGTTAAACCGGACCCAGATGCACAACGCCGGCTTCGGCCCGCTCACGGACCTGGTTTTCGCTTTCGCC

AACCAACTCCTCCCTCTGGAGATGGACGATGCAGAGACGGGACTGCTGAGCGCCATCTGCCTGCTGTGTGGAGATCGGCAGGACTTGGAA

GAGGCAGACAAAGTGGACGTCCTGCAGGAGCCACTTCTGGAGGCGCTGAAGATTTACGTGAGGAAGAGAAGGCCCCACAAACCGCACATG

TTCCCCAAGATGTTGATGAAGATCACCGACCTGAGAAGCATCAGCGCTAAAGGAGCCGAGCGCGTCATCACCCTGAAGATGGAGATCCCC

GGCTCCATGCCGCCTCTCATCCAGGAGATGCTTGAGAACTCGGAGGGCCTGGA 

Rarγ1 (EF546454) – Récepteur de l’acide rétinoïque Gamma 1 (CDS partiel) 

ATGTTTGACTGTATGGAGGCTCTGGGAATGGGCCCCCATCAGCTCTATGATGTCACCAGTCGTGGGGCATGCATGCTGCGCAAGGCGAGC

CCCTTCTTTCCGAGGCTGGACCCCTTCGCCTGGACGAGCAGTGCCAGTGTTCAGTCGGTGGAGACCCAGAGTACCAGCTCAGAGGAGATG

GTACCCAGCTCTCCGTCTCCACCTCCTCCACCTCGTGTCTACAAACCCTGCTTTGTGTGTCAGGACAAGTCCTCGGGGTACCACTATGGG

GTTAGCTCCTGTGAGGGCTGCAAGGGTTTCTTCCGTCGCAGTATCCAGAAAAACATGGTGTACACTTGCCATAGAGACAAGAACTGTCAG

ATTAACAAAGTCACACGCAACCGCTGTCAGTACTGCAGGCTGCAGAAGTGCTTCGAGGTCGGCATGTCCAAGGAAGCAGTACGTAACGAT

AGAAACAAAAAGAAGAAGGATGTCAAGGAGGAGATGGTGCTTCCCGAGAGCTATGAGCTTAGTGGAGAGCTCGAGGAGTTGGTCAACAAA

GTCAGCAAAGCTCACCAGGAAACCTTCCCATCACTTTGCCAACTTGGAAAATACACAACTAACTCCAGCTCAGACCACCGTGTTCAGCTG

GATCTGGGACTTTGGGACAAGTTCAGCGAGCTCTCCACCAAATGCATCATTAAGATTGTGGAATTTGCCAAGCGGCTCCCAGGTTTCACC

ACCCTCACCATCGCTGACCAAATCACCTTACTCAAGTCAGCCTGCCTGGACATTCT 

Rpl7 (NM_001104870) – Protéine ribosomale L7 

ATGGCGGACGCAGAAAAAAAAGTTCCGGCGGTCCCTGAGAGCCTTTTGAAAAGGCGAAAGGCCTATGCAGCAATGAAGGCCATGCGTGTC

AAGAAGTTGCTGGCTGAGAAAAAGGCCCGTAAGGTGACCAGGAAACTCATATACAAGAGGGCTGAGAAGTACCACAAGGAGTACAGGCAG

ATGGAGAGGCGTGAGATCCGCCTGGCTCGTATGGCTCGCAAAGTCGGGAACTATTATGTGCCAGCTGAACCCAAACTGGCCTTTGTCATC

AGGATCCGAGGTATCAACGGAGTCAGCCCCAAGGTCCGCAAAGTTCTGCAGCTTCTCCGTCTGCGCCAGATCTTCAACGGTGTATTTGTC

AAGCTGAACAAGGCTTCAATCAACATGCTGAGGATTGCTGAGCCTTACATTGCTTGGGGATACCCCAACTTGAAGTCTGTGCGAGAGCTC

ATCTACAAACGTGGCTACGGCAGGATGAGGAAGCAGCGCATCGCNCTCACAGACAATGCTTTGGTGGAGAAAGCTCTCGGCAAATATGGC

ATCATCTGTGTTGAGGACCTCATCCATGAAATCTACACTGTTGGAAAGAACTTCAAGCCTGCCAACAACTTCCTGTGGCCCTTCAAGCTG

TCGTCACCTCGTGGAGGAATGAACAAGAAGACCACACACTTTGTGGAGGGAGGCGACGCCGGCAACAGGGAGGACCAGATCAACAGAATG

ATCCGAAGGATGAACTAA 
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Rxrα1 (EF537036) – Récepteur X rétinoïde Alpha 1 (CDS partiel) 

CAGGAGGAGCGTCAGCGAGCGAAGGAAAAAAACGAGAATGAGGTTGAGTCCACCAGCTGTGTAAACGAGGACATGCCGGTGGAGAAGATC

CTGGAGGCCGAAGAAGCGGTGGAACCCAAAACTGAGACCTACATCGAGACCAATCTAAGCGTGCCATCTAACTCGCCCAACGACCCAGTG

ACAAATATCTGTCAAGCAGCTGACAAGCAGCTATTTACCCTGGTGGAGTGGGCCAAAAGGATTCCTCACTTCTCTGACCTGCCGCTAGAT

GATCAGGTCATCCTGCTCCGAGCAGGTTGGAATGAACTCCTCATTGCATCATTCTCACACCGTTCCATAGCAGTGAAAGACGGGATTCTG

CTGGCGACGGGGCTGCACGTCCACCGCAACAGCGCTCATAGCGCCGGAGTCGGAGCCATCTTTGACAGAGTTCTGACAGAGCTGGTGTCA

AAGATGAGGGACATGCAGATGGACAAGACAGAACTGGGGTGCCTTCGAGCCATTGTTCTTTTCAACCCAGACTCTAAAGGTCTTTCTAAC

CCTGGTGAAGTAGAAGCCTTGAGAGAGAAAGTCTACGCATCCTTAGAGGCCTACTGCAAACAAAAGTACCCTGAGCAGCCGGGCAGGTTT

GCCAAACTGTTGCTGCGGTTACCGGCGCTGCGCTCCATCGGCCTCAAGTGTCTGGAGCACTTGTTCTTCTTTAAGCTTATCGGGGACACG

CCCATTGACACCTTCCTCATGGAGATGCT 

Sod(Cu) (ENSORLG00000008041) – Superoxyde dismutase cytosolique (co-facteur Cu et Zn) 

ATGGTGCTGAAAGCAGTTTGTGTGTTGAAAGGAACAGGAGAAACCAACGGCGTGGTTAATTTTGAACAGGAGAGCGATTCAGCCCCTGTG

AAGGTGACTGGAGAAATCAAAGGCCTCACACCAGGCAAGCACGGCTTCCACATCCACGTGTATGGAGATAACACCAATGGGTGCGTCAGT

GCAGGGCCTCACTTCAACCCATACAACAAGAACCACGGGGGTCCTGAAGATGCAGAAAGACACGTTGGGGACCTGGGAAATGTGACCGCA

GGAGATAATAACGTTGCTAAAATAGATATCACGGACAAACTTATCAGACTCTCAGGTCCAGACTCTATTGTTGGCAGAACTGTGGTGGTC

CATGAGAAAGTTGATGATCTTGGAAAAGGTGGAAATGATGAAAGCCTTAAAACTGGAAATGCTGGAGCGCGTTTGGCCTGCGGCGTGATC

GGCATCGCTCAGTAA 

Sod(Mn) (ENSORLG00000013261) – Superoxyde dismutase mitochondriale (co-facteur Mn) 

ATGCTTTGCAAAGTCTGGCAAATGCGCAGTTGTGCATCAATCCTGCACCAAACTGTTTCTTGGAAAGTCGGATCATCAAGGCAGAAACAC

ACACTTCCTGACCTGACCTATGATTACGGCGCCCTGGAGCCCCACATCTGTGCAGAGATAATGCAGCTGCACCACAGCAAACATCATGCT

ACATATGTCAACAACCTCAATGTTACAGAGGAGAAGTATCAGGAGGCACTTGCAAAGGGAGATGTGACTGCACAGGTTACCCTTCAGCCT

GCTCTGAAGTTTAATGGAGGAGGTCACATTAACCACACTATCTTCTGGACAAACCTTTCTCCCAATGGTGGAGGCGAGCCGCAAGGGGAG

CTGATGGAGGCCATCAAACGAGACTTTGGCTCCTTCCAAAAGATGCAAGAGAAGCTCTCTGCTGCTACTGTGGCTGTGCAGGGCTCAGGA

TGGGGATGGCTGGGCTATGACAAAGAGAGTGGGAGGTTACGCGTTGCTGCTTGTGCTAACCAAGACCCCCTGCAGGGAACAACAGGTCTC

ATCCCTCTCCTCGGTATTGACGTTTGGGAGCATGCTTACTATCTTCAGTATAAAAATGTGCGTCCTGACTATGTAAAGGCTATTTGGAAT

GTAGTTAACTGGGAAAATGTGAGTGAGCGTCTTCAGATAGCCAAAAAGTA 

Wnt1 (AJ243208) – Wingless integration site 1 (CDS partiel) 

GCAGTTCAGGAACAGGCGGTGGAATTGCCCGACCACCCACAGCCCGGCAATTTTTGGCAAAATTGTCAATCGTGGTTGCCGTGAGACGGC

ATTTGTATTTGCCATTACCAGCGCAGGAGTGACCCATGCTGTGGCCCGATCCTGCTCAGAGGGCTCCATTGAGTCGTGTACATGCGATTA

TCGTCGTCGAGGTCCCGGTGGGCCAGACTGGCATTGGGGGGGCTGCAGTGACAACGTGGAGTTTGGTCGGGTGTTCAGCCGTGAGTTTGT

GGACTCTAGTGAGAGGGGCAGAGATCTGCGCTACCTCACCAACCTGCACAACAATGAAGCAGGCCGAATGATTGTGTCAACAGAGATGCA

TCAGGAGTGTAAATGCCATGGCATGTCAAGCTCTTGCACCGTGCGCACATGTTGGATGCGCCTACCCAGCTTTCGCACAGTGGGAGATTT

CCTCAAGGACCGCTTTGACGGAGCATCCAGAGTTGTTTATGCCAACAAGGGCAGCAACCGGGCCTCTCACCGAGCTGACCCAAGACATCT

AGAGCCAGAAAACCCAGCTCACAAGCCTCCTTCCACAATGGACCTAGTCTATTTTGAGAAGTCACCAAACTTCTGCTCCACAACAGTTAA

AACCGGCACTTTAGGAACCTCTGGAAGAACGTGCAACAGTTCCTCTCCAGGCCTGGACGGGTGTGAGTTGTTATGCTGTGGGCGTGGGTT

CAAGACTCGTAGTGAGGCTGTGACTGAACGTTGCCACTGCACTTTCCACTGGTGCTGCCATGTGAGCTG 
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Annexe 3 

Effects of copper and cadmium spiked-sediments on 

embryonic development of Japanese Medaka 

(Oryzias latipes) 

Iris Barjhoux, Magalie Baudrimont, Bénédicte Morin, Laure Landi, Patrice Gonzalez, Jérôme Cachot 

Published in Ecotoxicology and Environmental Safety (2012) 79:272-82: DOI 10.1016/j.ecoenv.2012.01.011 
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Annexe 4 

Expressions géniques différentielles observées au cours des 

expositions d’embryons de Medaka à des sédiments dopés 

ou naturellement contaminés 
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Les tableaux suivants présentent les expressions géniques différentielles moyennes obtenues 

pour chaque réplicat expérimental. Le gène ß-actine a été utilisé comme gène de référence. Les 

résultats dont présentés sous la forme 2-ΔCt selon les calculs présentés dans le chapitre 2, paragraphe 

6.2.4.3. 

Exposition au CADMIUM 

Code coxI nd5 p53 mt cyp1a rad51 wnt1 
sod 

(Mn) 

sod 

(Cu) 
bax ogg1 emx2 

Control T7 9,231 0,078 0,005 0,022 0,003 0,012 0,001 0,039 0,098 0,054 0,004 0,006 

Control T7 4,532 0,049 0,019 0,015 0,004 0,014 0,001 0,024 0,053 0,056 0,001 0,005 

Control T7 5,172 0,031 0,005 0,017 0,002 0,010 0,001 0,032 0,073 0,045 0,002 0,003 

Cd-0,3X T7 3,498 0,033 0,009 0,019 0,007 0,011 0,001 0,020 0,042 0,050 0,006 0,004 

Cd-0,3X T7 5,747 0,044 0,006 0,019 0,005 0,011 0,002 0,028 0,080 0,067 0,004 0,005 

Cd-0,3X T7 3,829 0,026 0,006 0,011 0,002 0,007 0,001 0,029 0,048 0,040 0,001 0,003 

Cd-3X T7 4,468 0,031 0,003 0,009 0,001 0,001 0,001 0,029 0,047 0,012 0,001 0,003 

Cd-3X T7 10,853 0,040 0,008 0,048 0,004 0,008 0,002 0,119 0,244 0,039 0,003 0,004 

Cd-3X T7 5,774 0,066 0,015 0,012 0,005 0,006 0,001 0,029 0,071 0,026 0,007 0,006 

             
Code coxI nd5 p53 mt cyp1a rad51 wnt1 

sod 

(Mn) 

sod 

(Cu) 
bax ogg1 emx2 

Control T9 6,637 0,080 0,003 0,006 0,010 0,002 0,000 0,038 0,062 0,014 0,001 0,001 

Control T9 4,792 0,056 0,007 0,019 0,006 0,012 0,001 0,041 0,075 0,036 0,005 0,003 

Control T9 4,668 0,062 0,003 0,003 0,007 0,003 0,000 0,030 0,059 0,019 0,001 0,001 

Cd-0,3X T9 4,993 0,029 0,011 0,008 0,013 0,013 0,002 0,104 0,090 0,061 0,003 0,002 

Cd-0,3X T9 3,248 0,038 0,006 0,007 0,005 0,005 0,000 0,025 0,055 0,023 0,002 0,002 

Cd-0,3X T9 4,166 0,048 0,004 0,021 0,009 0,005 0,001 0,045 0,083 0,034 0,002 0,002 

Cd-3X T9 3,381 0,047 0,002 0,005 0,006 0,005 0,001 0,023 0,056 0,022 0,001 0,002 

Cd-3X T9 5,311 0,071 0,009 0,009 0,014 0,002 0,001 0,030 0,068 0,080 0,009 0,003 

Cd-3X T9 5,343 0,055 0,016 0,011 0,007 0,028 0,001 0,036 0,066 0,065 0,013 0,002 

Exposition au PYRENE & METHYLPYRENE 

Code coxI cyp1a 
sod 

(Mn) 

sod 

(Cu) 
p53 bax wnt1 ogg1 raldh2 rarα1 rarγ1 rxrα1 

Control T7 2,233 0,006 0,025 0,040 0,002 0,008 0,001 0,001 0,009 0,003 0,016 0,003 

Control T7 1,974 0,003 0,020 0,029 0,002 0,006 0,001 0,001 0,006 0,003 0,012 0,002 

Control T7 2,212 0,004 0,034 0,071 0,002 0,011 0,001 0,001 0,009 0,002 0,018 0,003 

Pyr-0,3X T7 2,259 0,004 0,023 0,041 0,002 0,009 0,001 0,001 0,008 0,001 0,014 0,002 

Pyr-0,3X T7 1,917 0,004 0,013 0,031 0,003 0,007 0,001 0,001 0,006 0,003 0,013 0,003 

Pyr-0,3X T7 2,094 0,006 0,015 0,026 0,003 0,006 0,001 0,001 0,005 0,003 0,014 0,003 

Pyr-3X T7 4,112 0,009 0,028 0,060 0,004 0,022 0,003 0,003 0,008 0,004 0,015 0,006 

Pyr-3X T7 2,641 0,009 0,021 0,039 0,003 0,010 0,001 0,001 0,007 0,004 0,017 0,004 

Pyr-3X T7 3,130 0,011 0,026 0,033 0,002 0,010 0,001 0,001 0,008 0,003 0,022 0,004 

MePyr-0,3X T7 2,973 0,010 0,037 0,058 0,003 0,012 0,001 0,002 0,015 0,003 0,015 0,006 

MePyr-0,3X T7 2,974 0,003 0,018 0,030 0,003 0,006 0,001 0,001 0,007 0,004 0,016 0,004 

MePyr-0,3X T7 3,310 0,004 0,022 0,038 0,001 0,008 0,001 0,001 0,007 0,002 0,015 0,003 

MePyr-3X T7 4,098 0,006 0,027 0,043 0,003 0,008 0,001 0,001 0,008 0,004 0,016 0,004 

MePyr -3X T7 3,043 0,016 0,028 0,042 0,004 0,007 0,001 0,001 0,010 0,003 0,024 0,007 

MePyr -3X T7 4,315 0,012 0,026 0,052 0,003 0,018 0,004 0,003 0,011 0,005 0,025 0,004 
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Code coxI cyp1a 
sod 

(Mn) 

sod 

(Cu) 
p53 bax wnt1 ogg1 raldh2 rarα1 rarγ1 rxrα1 

Control T9 2,035 0,013 0,025 0,044 0,002 0,014 0,001 0,002 0,010 0,002 0,015 0,007 

Control T9 2,018 0,016 0,031 0,051 0,003 0,023 0,003 0,003 0,012 0,001 0,017 0,010 

Control T9 2,219 0,007 0,025 0,049 0,001 0,010 0,000 0,001 0,008 0,001 0,013 0,003 

Pyr-0,3X T9 2,993 0,027 0,031 0,046 0,001 0,013 0,001 0,002 0,016 0,001 0,016 0,003 

Pyr-0,3X T9 1,846 0,015 0,034 0,044 0,002 0,015 0,001 0,002 0,014 0,002 0,014 0,004 

Pyr-3X T9 2,403 0,022 0,030 0,044 0,001 0,011 0,001 0,002 0,010 0,001 0,013 0,003 

Pyr-3X T9 2,261 0,033 0,034 0,049 0,002 0,016 0,000 0,003 0,010 0,002 0,013 0,007 

Pyr-3X T9 1,770 0,016 0,024 0,036 0,001 0,010 0,001 0,001 0,007 0,001 0,012 0,003 

MePyr-0,3X T9 1,736 0,006 0,026 0,039 0,002 0,012 0,001 0,002 0,010 0,001 0,014 0,004 

MePyr-0,3X T9 2,706 0,016 0,028 0,046 0,002 0,011 0,001 0,001 0,013 0,001 0,019 0,005 

MePyr-0,3X T9 2,404 0,025 0,028 0,043 0,002 0,014 0,002 0,002 0,011 0,002 0,015 0,004 

MePyr-3X T9 2,659 0,014 0,033 0,045 0,003 0,013 0,001 0,002 0,010 0,001 0,022 0,011 

MePyr -3X T9 2,261 0,012 0,035 0,044 0,002 0,014 0,002 0,002 0,013 0,002 0,017 0,007 

MePyr -3X T9 1,833 0,014 0,034 0,044 0,002 0,012 0,002 0,002 0,012 0,001 0,015 0,005 

Exposition aux SEDIMENTS NATURELS 

Code coxI cyp1a mt 
sod 

(Mn) 

sod 

(Cu) 
p53 bax wnt1 ogg1 rad51 raldh2 rarα1 rxrα1 

Marcenac T7 11,16 0,003 0,121 0,104 0,207 0,003 0,043 0,002 0,005 0,014 0,018 0,005 0,002 

Marcenac T7 5,418 0,001 0,200 0,030 0,062 0,003 0,032 0,001 0,002 0,005 0,011 0,002 0,001 

Marcenac T7 9,264 0,002 0,218 0,032 0,084 0,003 0,025 0,002 0,004 0,009 0,010 0,003 0,001 

Joanis T7 3,990 0,006 0,018 0,031 0,063 0,003 0,021 0,001 0,002 0,005 0,009 0,003 0,001 

Joanis T7 4,511 0,005 0,027 0,036 0,073 0,002 0,020 0,001 0,002 0,006 0,008 0,002 0,001 

Joanis T7 7,393 0,007 0,009 0,037 0,136 0,002 0,011 0,001 0,003 0,004 0,005 0,003 0,001 

Grand Banc T7 3,602 0,005 0,086 0,036 0,059 0,002 0,020 0,001 0,002 0,006 0,009 0,003 0,001 

Grand Banc T7 3,059 0,005 0,027 0,027 0,051 0,003 0,013 0,001 0,001 0,004 0,011 0,002 0,001 

Grand Banc T7 5,410 0,004 0,032 0,024 0,049 0,003 0,012 0,001 0,001 0,005 0,013 0,003 0,001 

Les Jacquets T7 3,309 0,005 0,059 0,026 0,043 0,002 0,030 0,001 0,001 0,010 0,017 0,002 0,001 

Les Jacquets T7 3,051 0,003 0,034 0,024 0,045 0,003 0,009 0,001 0,002 0,006 0,011 0,004 0,001 

Les Jacquets T7 4,472 0,005 0,053 0,022 0,052 0,002 0,019 0,001 0,002 0,022 0,020 0,002 0,001 

              

Code coxI cyp1a mt 
sod 

(Mn) 

sod 

(Cu) 
p53 bax wnt1 ogg1 rad51 raldh2 rarα1 rxrα1 

Marcenac T9 4,931 0,004 0,083 0,071 0,097 0,001 0,019 0,000 0,002 0,008 0,019 0,001 0,002 

Marcenac T9 9,626 0,009 0,043 0,113 0,167 0,003 0,025 0,001 0,003 0,010 0,044 0,001 0,001 

Marcenac T9 5,287 0,004 0,062 0,051 0,077 0,002 0,008 0,000 0,001 0,001 0,016 0,001 0,002 

Joanis T9 21,21 0,024 0,096 0,025 0,046 0,001 0,012 0,001 0,004 0,011 0,011 0,001 0,003 

Joanis T9 21,41 0,033 0,090 0,088 0,150 0,001 0,014 0,001 0,005 0,011 0,026 0,000 0,002 

Joanis T9 5,206 0,010 0,084 0,030 0,038 0,001 0,013 0,001 0,001 0,023 0,017 0,001 0,001 

Grand Banc T9 4,798 0,011 0,073 0,024 0,044 0,002 0,017 0,001 0,002 0,004 0,016 0,003 0,006 

Grand Banc T9 7,132 0,023 0,078 0,051 0,098 0,001 0,018 0,001 0,004 0,007 0,018 0,000 0,001 

Grand Banc T9 8,261 0,003 0,042 0,043 0,065 0,001 0,012 0,000 0,001 0,001 0,012 0,001 0,000 

Les Jacquets T9 12,86 0,007 0,032 0,033 0,065 0,002 0,044 0,001 0,002 0,007 0,032 0,001 0,001 

Les Jacquets T9 7,167 0,007 0,017 0,035 0,050 0,001 0,034 0,000 0,002 0,013 0,028 0,001 0,006 

Les Jacquets T9 3,855 0,004 0,034 0,042 0,058 0,001 0,016 0,000 0,001 0,005 0,016 0,001 0,002 
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Annexe 5 

Quotients TEC et PEC calculés pour les différents sédiments 

naturel du système Lot-Garonne et du Bassin d’Arcachon 
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Les quotients TEC (qTEC) et PEC (qPEC) ont été calculés pour les éléments métalliques et les 

HAP dont les valeurs seuils TEC et PEC sont décrites par MacDonald et al. (2000). Les quotients sont 

obtenus en divisant la la concentration dosée dans les sédiments étudiés par la valeur seuil TEC ou 

PEC correspondant au composé considéré. Par la suite, le qTEC maximum (qTEC max) et la moyenne 

des qPEC (qPEC moy) sont retenus pour décrire le potentiel toxique global d’un sédiment donné. Une 

valeur de qTEC max inférieur à 1 identifie un sédiment dont la contamination chimique présente un 

danger peu probable pour les organismes aquatiques. A l’inverse, un qPEC moy supérieur à 0,5 

identifie un sédiment pouvant très probablement conduire à des effets toxiques chez les organismes 

aquatiques (MacDonald et al. 2000). 

qTEC TEC Marcenac Bordeaux 
La 

Réole 

Le 

Temple 
Bouilliac Joanis 

Grand 

Banc 

Les 

Jacquets 
Andernos Arès Bélisaire 

Eléments métalliques (TEC en µg/g p.s.) 

As 9,79 1,79 0,91 1,09 0,31 4,35 2,91 0,64 2,05 2,90 2,72 0,51 

Cd 0,99 0,14 1,28 1,55 0,45 18,11 14,78 0,04 0,31 0,48 0,49 0,05 

Cr 43,4 0,23 0,56 0,55 0,23 0,26 0,54 0,23 0,60 0,80 0,73 0,14 

Cu 31,6 0,20 0,52 0,64 0,13 2,49 3,06 0,14 0,41 0,63 0,62 0,08 

Pb 35,8 0,35 0,84 0,72 0,11 7,63 8,88 0,23 1,12 1,76 1,47 0,21 

Ni 22,7 0,42 0,73 0,75 0,72 1,00 0,77 0,27 0,79 1,04 0,96 0,18 

Zn 121 0,29 0,85 0,95 0,14 16,86 18,95 0,23 0,97 1,19 1,18 0,22 

HAP individuels (TEC en ng/g p.s.) 

Anthracène 57,2 - 0,27 0,20 10,94 0,84 138,04 0,05 0,88 0,73 1,65 4,05 

Fluorène 77,4 0,00 0,07 0,06 1,77 0,13 11,64 0,04 0,16 0,25 0,62 0,45 

Naphtalène 176 - 0,08 0,11 - 0,38 2,07 0,05 0,24 0,09 0,53 0,11 

Phénanthrène 204 0,00 0,19 0,41 8,87 0,38 30,83 0,08 1,10 1,44 1,79 2,93 

Benzo[a]anthracène 108 0,00 0,78 0,49 20,29 0,75 7,93 0,14 2,26 2,60 4,25 6,55 

Benzo[a]pyrène 150 0,01 0,94 0,50 15,54 0,50 5,62 0,13 2,02 2,35 3,36 4,86 

Chrysène 166 0,00 0,61 0,49 12,10 0,50 6,57 0,11 1,82 2,11 3,04 4,98 

Dibenz[a,h]anthracène 33 - 0,56 0,41 11,49 0,37 4,86 0,16 1,68 2,03 2,91 3,80 

Fluoranthène 423 0,00 0,24 0,33 9,11 0,35 5,07 0,08 1,56 1,76 2,26 3,77 

Pyrène 195 0,00 0,50 0,54 14,97 0,63 6,70 0,15 2,66 3,01 3,81 5,93 

HAP totaux 1610 0,27 0,39 0,51 29,90 5,77 27,27 0,17 2,65 3,06 4,19 6,15 

qTEC max - 1,79 1,28 1,55 29,90 18,11 138,04 0,64 2,66 3,06 4,25 6,55 
 

qPEC PEC Marcenac Bordeaux 
La 

Réole 

Le 

Temple 
Bouilliac Joanis 

Grand 

Banc 

Les 

Jacquets 
Andernos Arès Bélisaire 

Eléments métalliques (PEC en µg/g p.s.)        

As 33 0,53 0,27 0,32 0,09 1,29 0,86 0,19 0,61 0,86 0,81 0,15 

Cd 4,98 0,03 0,25 0,31 0,09 3,60 2,94 0,01 0,06 0,10 0,10 0,01 

Cr 111 0,09 0,22 0,21 0,09 0,10 0,21 0,09 0,24 0,31 0,29 0,06 

Cu 149 0,04 0,11 0,13 0,03 0,53 0,65 0,03 0,09 0,13 0,13 0,02 

Pb 128 0,10 0,24 0,20 0,03 2,13 2,48 0,06 0,31 0,49 0,41 0,06 

Ni 48,6 0,20 0,34 0,35 0,33 0,47 0,36 0,13 0,37 0,49 0,45 0,08 

Zn 459 0,08 0,22 0,25 0,04 4,45 5,00 0,06 0,25 0,32 0,31 0,06 

HAP individuels (PEC en ng/g p.s.)        

Anthracène 845 - 0,02 0,01 0,74 0,06 9,34 0,00 0,06 0,05 0,11 0,27 

Fluorène 536 0,00 0,01 0,01 0,25 0,02 1,68 0,01 0,02 0,04 0,09 0,06 

Naphtalène 561 - 0,02 0,03 - 0,12 0,65 0,01 0,08 0,03 0,17 0,03 

Phénanthrène 1170 0,00 0,03 0,07 1,55 0,07 5,38 0,01 0,19 0,25 0,31 0,51 

Benzo[a]anthracène 1050 0,00 0,08 0,05 2,09 0,08 0,82 0,01 0,23 0,27 0,44 0,67 

Benzo[a]pyrène 1450 0,00 0,10 0,05 1,61 0,05 0,58 0,01 0,21 0,24 0,35 0,50 

Chrysène 1290 0,00 0,08 0,06 1,56 0,06 0,85 0,01 0,23 0,27 0,39 0,64 

Dibenz[a,h]anthracène - - - - - - - - - - - - 

Fluoranthène 2230 0,00 0,05 0,06 1,73 0,07 0,96 0,02 0,30 0,33 0,43 0,71 

Pyrène 1520 0,00 0,06 0,07 1,92 0,08 0,86 0,02 0,34 0,39 0,49 0,76 

HAP totaux 22800 0,02 0,03 0,04 2,11 0,41 1,93 0,01 0,19 0,22 0,30 0,43 

qPEC moy - 0,07 0,13 0,13 0,89 0,80 2,09 0,04 0,22 0,28 0,33 0,30 
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