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Résumé

L’étude prospective mise en ceuvre en 2012 avait pour objectif principal d’acquérir de
l'information sur 'occurrence environnementale de polluants non pris en compte par la réglementation
actuelle (i.e. polluants émergents et/ou peu surveillés) a travers le suivi de 159 stations réparties sur
I'ensemble des bassins hydrographiques frangais (métropole et DOM). En complément des analyses
chimiques dans le sédiment et les eaux de surfaces, un volet « outils biologiques innovants » a
également été mis en ceuvre sur 20 sites en métropole. Ces outils comportent d’'une part un panel de
bioessais in vitro et in vivo utilisés dans une approche bio-analytique permettant la détection
spécifique de composés perturbateurs endocriniens et dioxin-like ; d’autre part, des biomarqueurs
permettant d’évaluer 'impact in situ de la contamination sur les goujons peuplant ces sites.

L’approche bio-analytique montre une contamination ubiquitaire des rivieres francaises par
des contaminants de type perturbateur endocrinien (PE) et dioxin-like (DL) avec des niveaux d’activité
qui varient selon les sites, les compartiments (sédiment vs colonne d’eau) et les activités considérées.
Les niveaux de contamination sont généralement proches de ceux rencontrés dans les cours d’eau
européens a I'exception de certains sites que I'on peut juger comme préoccupants en raison de leur
forte contamination par des PE et/ou DL ainsi que par leurs profils toxicologiques atypiques (e.qg.,
activités glucocorticoides). Il est important de noter que certains de ces sites sont actuellement
classés en bon état écologique et/ou chimique selon les criteres de la DCE. Concernant les
biomarqueurs, ils confirment un impact potentiel sur les goujons, en particulier sur les sites les plus
impactés en termes d’exposition aux PE, identifiés a travers I'approche bio-analytique.

Plus globalement cette étude montre I'opérationnalité des outils biologiques innovants mis en
ceuvre pour caractériser la contamination chimique du milieu aquatique et I'impact sur les poissons.
Les données complétent les analyses chimiques dans la mesure ou elles révélent des sites
contaminés par des composés PE ou DL qui ne sont pas pris en compte actuellement dans les
analyses chimiques ciblées. Sur la base de ces résultats on pourra préconiser I'utilisation de ces outils
pour aider a l'identification de polluants émergents et pour la surveillance des masses d’eau.

Mots clés (thématique et géographique) : outils bio-analytiques; perturbateurs endocriniens ;
composés dioxin-like ; biomarqueurs poisson ; surveillance environnementale.
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Abstract

The large national screening study that took place in 2012 aimed at increasing the knowledge
on environmental occurrence of non regulated pollutants (i.e. emerging and/or not monitored
pollutants) through the chemical screening of 159 French sites. In addition to chemical analyses,
biological tools including a range of in vitro and in vivo bioanalytical assays as well as fish biomarkers
were deployed at 20 selected sites. The bioanalytical approach revealed an ubiquitous contamination
by endocrine disrupters and dioxin-like substances. The contamination profiles varied according to
sites, compartments (i.e. sediment versus dissolved phase water) and the type of biological activity
measured. Overall, the contamination levels are similar with those generally reported in European
rivers, although some hot-spot sites have been revealed as regards to high activities (endocrine
disrupters and dioxin-like) and/or non-typical profiles (e.g. glucocorticoid activity). It is noteworthy that
some of these sites are currently classified as good ecological and/or chemical status according to
WEFD criteria. Fish biomarkers confirmed a potential impact on wild gudgeons, especially at the highly
contaminated sites, as revealed by the bioassays.

Overall, this study shows the suitability and applicability of such innovative biological tools to
characterize the chemical contamination and its potential impacts on wild fish. These data provide
complementary information as regards to chemical analyses since they identify sites contaminated by
chemicals that are currently not taken into account by targeted chemicals analyses. On the basis of
such information, one could recommend the use of such biological tools to help the identification of
emerging pollutants and for environmental monitoring of water bodies.

Key words (thematic and geographical area) : bioanalytical tools; endocrine disrupters; dioxin-
like compounds ; fish biomarkers ; environmental monitoring.
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Synthése opérationnelle

1. Contexte de I’étude prospective.

L’étude prospective réalisée en 2012 a été initiée par la direction de I'eau et de la biodiversité (DEB)
du MEDDE dans le cadre de l'action 16 du plan d’action national pour lutter contre la pollution des
milieux aquatiques (Plan Micropolluants) prévoyant la mise a jour des listes de substances a
surveiller. Elle fait également résonnance a I'étude prospective prévue dans le plan national sur les
résidus de médicaments dans les eaux (mai 2011) visant a rechercher des résidus de médicaments
dans les eaux. Les résultats de cette étude visent a contribuer a la réflexion qui doit étre menée par
les agences de l'eau et les offices de I'eau pour mettre a jour la liste des substances pertinentes a
surveiller de maniére réguliére sur un nombre de point limité du RCS, dans leurs futurs programmes
de surveillance.

Dans le cadre de cette étude, il a été décidé de mettre en ceuvre des outils biologiques innovants sur
un nombre restreint de sites pour évaluer la contamination chimique des milieux sur la base de
réponses biologiques et déterminer I'opérationnalité de ces outils pour la surveillance.

2. Contexte et Objectifs du travail portant sur les outils biologiques dans le cadre de I’étude
prospective

La surveillance de la qualité chimique des masses deau est actuellement réalisée au travers
d’analyses chimiques ciblant des composés définis, a priori, comme prioritaires ou pertinents sur la
base de leur (éco)toxicité. Cependant, ces analyses ne fournissent qu'une vision partielle de la
contamination environnementale. En effet, ces analyses ne ciblent qu’'un nombre réduit de composé
au regard de la diversité des contaminants présents dans les milieux aquatiques et ne peuvent pas
prendre en compte les effets de mélange ne fournissant ainsi qu’'une évaluation partielle de la
contamination chimique et des dangers (éco)toxiques associés.

Parallelement a ces approches, des outils biologiques innovants ont été développés et permettent de
palier aux limites inhérentes a la chimie analytique. L'utilisation d’outils biologiques basés sur le
mécanisme d’action des toxiques (e.g. bioessais et biomarqueurs) peut fournir des informations
nouvelles dans I'évaluation de la qualité chimique des milieux aquatiques, tant sur la connaissance et
la caractérisation des contaminants d’intérét (éco)toxicologique (e.g. perturbateurs endocriniens,
composés dioxin-like) que sur leurs impacts a I'échelle de 'organisme au laboratoire (bioessais in
vivo) ou dans le milieu naturel (biomarqueurs sur espéces autochtones).

L’objectif principal de nos travaux était de statuer sur 'opérationnalité de ces outils et sur leur intérét
pour la surveillance des milieux.

3. Déroulement de I’étude

Dans le cadre de I'étude prospective, des outils biologiques ont été déployés sur une vingtaine de
sites en métropole. Il s’agissait d’'une part de bioessais in vitro et in vivo utilisés dans une démarche
bio-analytique permettant la détection spécifique et la quantification de composés de type
perturbateurs endocriniens (PE) et dioxin-like (DL), d’autre part de biomarqueurs sur des poissons
prélevés in situ permettant d’évaluer 'impact sur les organismes peuplant ces milieux.

3.1. Choix des sites

Un ensemble de 20 sites parmi les 115 sites cours d’eau de métropole de I'étude prospective a été
sélectionné. La mesure des biomarqueurs nécessitant la sélection d’un organisme sentinelle, c’est
cette contrainte qui a orienté le choix des sites. Le goujon a été retenu comme espéce sentinelle. Les




20 sites retenus couvrent I'ensemble des pressions identifiées dans I'étude prospective : pression
urbaine, agricole, industrielle, sites classés en mauvais état écologique et sites de référence.

3.2. Echantillonnage.

3.2.1. Eaux de surface et sédiments

Les échantillons de sédiment analysés correspondent a ceux prélevés et préparés (lyophylisation et
tamisage) pour la campagne d’analyses chimiques.

L’échantillonnage de la colonne d’eau a été réalisé a I'aide de capteurs passifs de type POCIS (Polar
Organic Compounds Integrative Samplers) permettant une mesure intégrée de la contamination sur
'ensemble de la période d’échantillonnage. L'extraction des sédiments et des POCIS a été réalisée
selon des méthodologies préalablement validées pour l'extraction d'une diversité de classes
chimiques présentant une large gamme de polarité.

3.2.2. Poissons

Les prélévements de goujons adultes, males et femelles, ont été réalisés par péche a I'électricité entre
le mois d’aolt et le mois doctobre 2012 afin de disposer d’individus hors de la période de
reproduction et de limiter 'impact de I'échantillonnage sur le peuplement des sites étudiés. Au final,
seuls 14 sites sur les 20 ont pu étre échantillonnés du fait de 'absence de goujons au moment de la
péche et/ou des mauvaises conditions météorologiques (e.g., débit trop fort dans la riviere).

3.3. Outils bio-analytigues et biomarqueurs

Un panel de bioessais in vitro et in vivo basé sur le mécanisme d’action des substances a été utilisé
afin de dresser des profils d’activités toxicologiques (activités PE ou dioxin-like) et fournir un premier
niveau de diagnostic sur les familles de composés actifs présents.

Les bioessais in vitro sont basés sur l'utilisation de cultures cellulaires humaines ou ichthyennes
permettant la détection de perturbateurs endocriniens (cestrogenes, (anti)androgéne, glucocorticoides,
ligands du Pregnane X Receptor ou PXR) et dioxin-like. En paralléle, deux bio-essais in vivo sur des
embryons de poisson zebre ont été utilisés pour la détection de xéno-oestrogénes et de composés
dioxin-like.

Le second volet de I'étude porte sur I'évaluation des effets induits par les différents stress présents sur
les sites chez le poisson grace a l'utilisation d’'une approche multi-biomarqueurs. Les biomarqueurs
sont des réponses biologiques mesurées au sein d’'un organisme reflétant linteraction entre
l'organisme étudié et son milieu de vie. Ici, un ensemble de biomarqueurs relatifs a différentes
fonctions physiologiques et/ou mécanismes d’action des contaminants a été mesuré (i.e. la défense
vis-a-vis des polluants environnementaux ; l'altération neurotoxique ; la reproduction ; I'immunité ; la
gestion de I'énergie).

4. Principaux résultats

Le panel de bio-essais in vitro et in vivo mis en ceuvre au sein d‘une démarche de bio-analyse sur des
extraits de sédiment et d’eau de surface a permis d’apporter des informations nouvelles et pertinentes
en dressant un bilan de la contamination des systéemes aquatiques par des familles de polluants
émergents a activité perturbateurs endocriniens et dioxin-like.

Les résultats montrent qu’il existe une forte occurrence environnementale de composés a activité
dioxin-like dans les eaux de surface et plus encore dans les sédiments quel que soit le bassin
hydrographique et le type de pression anthropique. Ce constat rejoint celui fait via les analyses
chimiques. Cependant, les analyses chimiques ciblées de 20 HAP n’expliquent que trés partiellement
les activités biologiques liées a la présence de ces composés. Il est important de noter que ces
activités biologiques mesurées dans des lignées cellulaires se confirment in vivo chez I'embryon de
poisson zebre. Pour les sites les plus contaminés, ces composés induisent des altérations du
développement qui sont typiques de ces substances.

L’'autre enseignement de cette étude concerne la contamination ubiquiste de I'environnement par des
contaminants a activité perturbateur endocrinien quel que soit le bassin hydrographique et le type de
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pression anthropique. Nos résultats montrent des activités de type perturbateur endocrinien qui sont
multiples. En effet, elles ne sont pas restreintes aux composés cestrogéniques plus fréquemment
ciblés puisque des activités androgéniques, anti-androgéniques, glucocorticoides, PXR-like ont été
aussi quantifiées. La nature et le niveau de contamination varient selon le site ainsi que selon le
compartiment investigué pour un site donné. Il est important de noter que pour certains sites, les
perturbateurs endocriniens détectés induisent des réponses biologiques au niveau moléculaire,
biochimiques et histologiques chez les poissons zebre au laboratoire ou chez les goujons peuplant
ces sites témoignant des dangers et des risques que font peser les PE sur les milieux aquatiques.
Comme pour les composés dioxin-like, les analyses n’expliquent que trés faiblement les réponses
biologiqgues mesurées dans les bio-essais. Ce point démontre l'intérét de ces outils et de cette
approche pour caractériser la contamination des milieux aquatiques par les PE qui ne sont pas pris en
compte dans les listes des substances a surveiller.

Au dela de ce constat, cette démarche permet de hiérarchiser les sites sur la base des profils de
réponses toxicologiques et d’identifier des sites fortement contaminés ou présentant des profils de
contamination atypiques. Il est remarquable de constater que parmi ces sites, certains présentent un
bon état écologique et/ou chimiques selon les critéres de la DCE alors qu’ils peuvent étre considérés
comme préoccupant sur la bases des activités et des réponses biologiques mesurés dans notre
étude. Les outils biologiques apportent donc de I'information supplémentaire sur la qualité des eaux
au regard des outils réglementaires traditionnels.

Sur ces sites, des investigations supplémentaires pourraient étre engagées pour identifier les
molécules responsables des activités et des effets et pour évaluer aussi les risques écotoxicologiques
pour les populations.

5. Préconisations

Sur la base de cette étude, différentes préconisations peuvent étre formulées pour utiliser ces outils
dans une démarche globale de caractérisation de la contamination chimique des milieux par les
perturbateurs endocriniens et composés dioxin-like (figure 1).

Dans le cadre d’'une surveillance a grande échelle on pourra privilégier dans un premier temps
'emploi de bio-essais basés sur les mécanismes d’actions des substances chimiques qui permettent
un diagnostic le plus large possible et qui soit suffisamment facile a mettre en ceuvre pour une
utilisation a haut-débit. En ce sens, les outils biologiques in vitro sont particulierement adaptés. En
outre, le diagnostic peut se faire sur la base d’un échantillonnage des matrices environnementales
(eaux de surface, sédiments) qui est facilement réalisable contrairement a I'échantillonnage des
poissons qui est plus demandeurs en ressources et moyens et parfois soumis a des aléas climatiques
par exemple. Si ces outils sont performants, ils présentent un certains nombre de limites. Ainsi, dans
le cadre de cette étude, des différences de réponses entre les modéles cellulaires (in vitro) et les
modéles embryonnaires de poisson zébre (in vivo) ont été constatées notamment pour les activités
cestrogéniques. Ces différences reflétent en partie des différences inter-especes, i.e., des différences
de réponses entre des modéles humains et de poisson. Ce constat souléve la question du choix des
modeéeles biologiques a intégrer dans le panel de bio-essais a mettre en ceuvre. On pourra préconiser a
plus long terme l'intégration de modéles cellulaires poissons pour I'ensemble des activités biologiques
recherchées dans cette étude notamment pour une évaluation plus pertinente des dangers vis-a-vis
des milieux aquatiques.. Ces modéles sont en cours de développement et de validation et restent
pour le moment dans un contexte de recherche. A noter que certains des modéles cellulaires
humains utilisés dans cette étude font actuellement I'objet de travaux d’inter-comparaison, de
normalisation au niveau européen et international favorisant leurs reconnaissances dans un contexte
réglementaire.

Ces bio-essais in vitro permettent une quantification d’équivalents toxiques qui servent a la
hiérarchisation des sites. Néanmoins, une limite réside dans l'interprétation écotoxicologique de ces
valeurs en termes d’effets biologiques. C’est pour cette raison que la comparaison des données
obtenues in vitro et in vivo permettra a terme la détermination de seuils toxicologiques in vitro afin
d’établir une échelle de danger biologique.

Méme si l'interprétation des données in vitro en terme de danger reste un enjeu de recherche, elles
permettent d’identifier des sites préoccupants du point de vue de la contamination chimique des
milieux par les perturbateurs endocriniens et les composés dioxin-like.
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Dans un deuxiéme temps, des investigations plus poussées sur les sites préoccupants peuvent étre
engagées afin :

1) d’identifier les substances responsables des activités biologiques : Cette démarche peut
reposer sur l'utilisation d’une approche combinant outils biologiques et analyses chimiques
(approche EDA « effect directed analysis »).

2) d’évaluer les réponses biologiques induites par les polluants chez des poissons. Cette étape
passe soit par des expérimentations au laboratoire sur des embryons de poissons zebres a
partir d’extraits organiques soit en conduisant des études in situ sur les populations de
poissons autochtones (mesure de marqueurs biologiques).

Au sein de la démarche, ces deux approches ne s’opposent pas et répondent a des objectifs
différents (identification des causes, contrble de surveillance). Méme si cette approche globale
nécessite d’évoluer (exemple : intégration de nouveaux modeéles biologiques, normalisation des
modeéles, etc.) on peut noter qu’elle est d’ores et déja opérationnelle et peut étre mise en ceuvre dans
des programmes de surveillance des milieux aquatiques afin d’intégrer des informations relatives a la
contamination chimique des milieux par les PE et les DL qui sont insuffisamment pris en compte
actuellement.
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Figure 1. Proposition d’'un schéma organisationnel d’utilisation des outils biologiques dans un contexte opérationnel de biosurveillance de la contamination des
milieux aquatiques par des polluants perturbateurs endocriniens et dioxin-like. Cette approche permet de caractériser, sur la base de réponses biologiques, la contamination
chimique des milieux par des polluants qui ne sont que tres partiellement intégrés aux listes des substances a surveiller (item 1). Elle permet d’investiguer et de hiérarchiser un grand nombre de
sites en fonction de leurs profils toxicologiques (item 2). Des investigations plus poussées peuvent alors étre conduites pour aboutir a i) I'identité des substances responsables des activités
biologiques (item 3) ii) une caractérisation des effets biologiques chez les organismes par la conduite de bio-essais in vivo de laboratoire et/ou I'analyse de marqueurs biologiques sur les
poissons sauvages (item 4) dans une optique de caractérisation des risques écotoxicologiques. Dans la phase d’intégration des outils biologiques in vitro pour la biosurveillance, I'item 5 permet
d’apporter des éléments d’interprétation des équivalents toxiques via la détermination de seuils de réponses permettant d’élaborer une échelle des dangers biologiques. Dans une démarche
opérationnelle de surveillance des milieux, ces bioessais in vivo s’envisagent sur des sites trés contaminés ou présentant des profils toxicologiques atypiques nécessitant des investigations plus
poussées ainsi que sur des substances pures identifiées via I'EDA (item 4).
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Etude prospective 2012 : Apport des outils biologiques (bioessais et biomarqueurs) pour le diagnostic de
la contamination des milieux aquatiques

Rapport final

1. INTRODUCTION

Le plan national micropolluants 2010-2013 prévoyait, dans son action 16, la mise a jour des
listes de substances qui doivent faire I'objet d’'une surveillance. Par ailleurs, le plan national sur les
résidus de médicaments dans les eaux publié en mai 2011, prévoit une étude prospective permettant
de rechercher des résidus de médicaments dans les eaux. C’est dans ce cadre que la direction de
'eau et de la biodiversité (DEB) du MEDDE a initié en 2012 une étude prospective dans les eaux de
surface (continentales et littorales) de métropole et des DOM, et dans les eaux souterraines des DOM
(une étude similaire dans les eaux souterraines de métropole s’est déroulée en 2010-2011).

Les principaux objectifs de cet exercice étaient 1) d’acquérir des connaissances,
représentatives a I'échelle nationale, sur la présence de "polluants émergents”, 2) de disposer de
données complémentaires sur des molécules déja surveillées, mais dont les matrices sur lesquelles
s’opére aujourd’hui la surveillance ne sont pas pertinentes ou alors pour lesquelles les limites de
quantification de la surveillance méritent des examens complémentaires.

Il s’agit donc d’'une opération de recherche et développement d’ampleur nationale. Elle
permettra d'identifier les substances a enjeu en matiére de développement de connaissances
toxicologiques et écotoxicologiques des substances et de techniques analytiques. Cette démarche
d'étude prospective permet de contribuer aux réflexions sur les futurs programmes de surveillance.

Dans le cadre cette étude nationale, il a été décidé de mettre en ceuvre des outils biologiques
sur un nombre défini de sites dans les eaux de surface en métropole. Dans le cadre de ses
recherches, 'INERIS développe depuis plusieurs années des outils biologiques (bioessais in vitro et in
vivo, biomarqueurs) dédiés a I'étude des effets perturbateurs endocriniens chez le poisson et a leur
utilisation pour la surveillance des milieux. En complément des approches chimiques, qui renseignent
sur la présence de substances individuelles, et des approches écologiques qui sont trés intégratrices
et relativement peu spécifiques, I'utilisation d’outils biologiques innovants basés sur mécanisme
d’action des toxiques (e.g. bioessais et biomarqueurs) peut prétendre fournir des informations
nouvelles dans I'évaluation de la qualité chimique des milieux aquatiques, tant sur la connaissance et
la caractérisation des contaminations d’intérét (éco)toxicologique (e.g. perturbateurs endocriniens,
composés dioxin-like) que sur leurs impacts a I'échelle de I'organisme au laboratoire (bioessais in
vivo) ou dans le milieu naturel (biomarqueurs sur espéces autochtones). Ainsi, en contribuant & une
meilleure caractérisation de la contamination et plus globalement des pressions environnementales,
ces outils pourraient permettre d’orienter les investigations a mener afin d’'identifier et de prioriser des
polluants émergents en vue de réduire leur émission et leur diffusion dans I'environnement.

Des outils biologiques innovants ont été déployés sur une vingtaine de sites cours d’eau en
métropole (Figure 2). Il s’agit d’'une part de bioessais in vitro et in vivo utilisés dans une démarche bio-
analytique permettant la détection spécifique et la quantification de composés de type perturbateurs
endocriniens (PE) et dioxin-like (DL), d’autre part de biomarqueurs sur poissons prélevés in situ
permettant d’évaluer I'impact sur les organismes peuplant ces milieux. L'objectif principal était de
statuer sur I'opérationnalité de ces outils et de leur intérét en complément des analyses chimiques
réalisées dans le cadre de cette étude.
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Figure 2. Stratégie de déploiement des outils biologiques dans le cadre de I’étude prospective 2012.

Aprés une description de la méthodologie utilisée pour la sélection des sites d’études, le
présent rapport s’articule autour de 2 grandes parties : la premiére portant sur le déploiement de
l'approche bio-analytique basée sur ['utilisation conjointe de bioessais in vitro et in vivo pour
caractériser la contamination dans les sédiments et la colonne d’eau ; la deuxieme présentant la mise
en ceuvre des biomarqueurs in situ chez le goujon.
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2. LES SITES D’ETUDES

Un ensemble de 20 sites parmi les 115 sites cours d’eau de métropole de I'étude prospective
a été sélectionné pour permettre I'application des bioessais in vitro et in vivo et des biomarqueurs. La
mesure des biomarqueurs nécessitant la sélection d’'un organisme sentinelle, c’est cette contrainte qui
a orienté le choix de sites. Afin de faciliter la compréhension et linterprétation des réponses
biologiques mesurées, il est apparu préférable de sélectionner une espéce déja maitrisée par 'unité
d’écotoxicologie in vitro et in vivo de 'INERIS. Les espéces potentielles sont alors le chevaine
(Leuciscus cephalus), le gardon (Rutilus rutilus), le goujon (Gobio gobio), I'épinoche (Gasterosteus
aculeatus) et le chabot (Cottus sp.).

Une premiére étape du travail de sélection de I'espéce sentinelle et des sites d’étude a
consisté en l'analyse, pour les 115 sites cours d’eau retenus pour I'étude prospective, des
peuplements piscicoles. Ce travail a été réalisé grace a la banque IMAGES de 'ONEMA. Les résultats
sont présentés dans le tableau 1.

Tableau 1. Nombre de sites permettant I’échantillonnage des espéces utilisables pour la mesure des
biomarqueurs parmi les sites de I'étude prospective (cours d’eau)

Chevaine

Gardon

Goujon

Epinoche

Chabot

Nb de sites

23

22

37

2

4

Au regard de ces résultats, le goujon a été retenu comme sentinelle dans le cadre de cette
étude. Il s’agit d’'un poisson dont la physiologie et le potentiel en écotoxicologie sont largement
documentés. Cette connaissance permet une bonne compréhension des résultats. De plus, pour cette
espece, déja utilisée par I'INERIS dans d’autres études, I'ensemble des biomarqueurs proposés est
déja disponible évitant ainsi un lourd travail de développement méthodologique.

La liste des 37 sites ainsi retenus a été soumise aux délégations interrégionales de TONEMA
afin d’'une part de confirmer la présence de goujon, compatible avec nos objectifs de prélévements (20
poissons adultes), et d’autre part d’identifier les sites qui font I'objet d’'un prélévement dans le cadre du
réseau de contréle de surveillance (RCS) permettant ainsi une rationalisation de I'échantillonnage.

Cette seconde étape a permis d’écarter un site sur lequel le prélévement de goujons s’avere
difficile. Ainsi, parmi les 36 sites restant, 20 ont été sélectionnés pour échantillonnage en 2012 au
cours de la période aolt-octobre. Ces 20 sites permettent de couvrir 'ensemble des pressions
préalablement identifiées dans I'étude prospective (pression urbaine, agricole, industrielle), des sites
classés en mauvais état écologique et des sites de référence (Tableau 2).
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Tableau 2. Liste des sites retenus pour le déploiement des outils biologiques dans le cadre de I’étude prospective

2012.

ag(e):ge O(;\?ac:ﬁa Abréviation Site Type Bassin*

42080 | 05190124 AUV Auvézere a Ségur-le-Chateau Pression agricole AG
4034650 | 04636703 BED Bedat a Saint Laure Pression urbaine LB
006880 | 05170022 BRA Bramerit a Grandjean Référence AG
03096650 | 03510249 CHE Chée a Merlaut Mauvais état écologique | SN

104000 | 05472016 GAR Garonne en amont du Lot Pression agricole AG

156950 | 05312018 HER Hers mort a Saint Sauveur |Mauvais état écologique | AG
4127000 | 04530108 Jou Jouanne a Forcé Pression industrielle LB
4004000 | 04430045 LOB Loire a Bas-en-Basset Pression agricole LB
4015000 | 04420380 LOI Loire a Briennon Pression urbaine LB
4134700 | 04490500 LOM Loire a MontJean sur Loire Pression agricole LB
4009000 | 04420376 Lov Loire a Veauchette Pression urbaine LB
6118550 | 06300073 LUE Luech a Genolhac Référence RMC
2058000 | 02540173 MAD Madon a Xeuilley Pression agricole RM
03104000 | 03510066 MAR Marne a Matougues Pression urbaine SN
4037900 | 04630029 OLL Dore a Olliergues Pression industrielle LB
03219780 | 03270132 RIS Risle a Ambenay Pression industrielle SN
4119000 | 04720110 SAR Sarthe a Arnage Pression urbaine LB
03250430 | 03140095 Sou Souleuvre a Carville Référence SN
03078110 | 03771007 YER Yerres a Courtomer Pression agricole SN
01089000 | 01590055 YSE Yser a Bambecques Pression agricole AP

*AG : Adour-Garonne, LB: Loire-Bretagne, SN : Seine-Normandie, RMC: Rhone-

Méditerranée-Corse, RM : Rhin-Meuse, AP : Artois-Picardie
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Les prélévements de goujons adultes, males et femelles, sont réalisés par péche a I'électricité
entre le mois d'ao(t et le mois d’octobre afin de disposer d’individus hors de la période de
reproduction et de limiter I'impact de I'échantillonnage sur le peuplement des sites étudiés. Ces
prélevements sont réalisés soit par TONEMA dans le cadre du suivi du réseau de controle de
surveillance de la DCE soit par I'INERIS lorsque les sites choisis n’entrent pas dans ce cadre (Tableau
3). Au final, 6 sites sur les 20 (GAR, LUE, MAR, SOU, SAR, YSE) n'ont pu étre échantillonnés du fait
de l'absence de goujons au moment de la péche et/ou des mauvaises conditions météorologiques
(débit trop fort dans la riviere). Pour cette méme raison, le sédiment et les POCIS n'ont pas été
prélevés sur un des 20 sites (YSE).

Tableau 3. Répartition des sites d’échantillonnage des goujons selon le type de site et I'organisme en charge de
I’échantillonnage.

Référence Agricole Urbain Industriel Mauvais état
Nb de sites
ONEMA 1 6 5 2 2
Nb de sites
INERIS 2 1 0 1 0
Total 3 7 5 3 2

3. CARACTERISATION DE LA CONTAMINATION DES EAUX DE
SURFACE PAR UNE APPROCHE BIO-ANALYTIQUE

3.1. CONTEXTE ET OBJECTIFS

Si les analyses chimiques, trés sensibles et sélectives, constituent actuellement des méthodes
de choix incontournables pour I'évaluation de la qualité chimique, elles ne fournissent qu’une vision
partielle de la complexité de la contamination des eaux de surface. En effet, les analyses quantitatives
ne ciblent nécessairement que des substances ou familles de substances choisies a priori, sans
prendre en compte I'ensemble des contaminants présents, leurs produits de transformation, etc. De
plus, elles ciblent des composés individuels et ne tiennent pas compte des effets de mélange
potentiels, fournissant ainsi une évaluation utile mais partielle du danger (éco)toxique pour les
organismes exposés. Par ailleurs, elles restent peu informatives sur certaines familles de polluants
d’intérét écotoxicologique tels que les perturbateurs endocriniens (PE) pour lesquels il existe encore
un manque de connaissances sur leur identité dans les cours d’eaux francais .

En complément a l'analyse chimique, d’autres approches, dites bio-analytiques, sont
aujourd’hui disponibles pour répondre aux enjeux de la surveillance de la qualité chimique des milieux
aquatiques. Basées sur I'utilisation de bioessais (in vitro ou in vivo), elles permettent la détection
spécifique et sensible de polluants actifs au sein de matrices environnementales (i.e. sédiment, eau
de surface, effluents). La quantification des activités en équivalent-toxiques (TEQ) au sein des
échantillons autorise une comparaison directe avec les concentrations en contaminants ciblés par les
analyses chimiques (Ait-Aissa 2009). Ainsi, les approches bio-analytiques permettent de dresser un
diagnostic intégré de la qualité chimique des eaux en renseignant sur lidentité et le mécanisme
d’action (e.g. interaction avec les récepteurs nucléaires) du ou des composés responsables de
l'activité biologique mesurée (Ait-Aissa et Creusot 2011).

Dans le cadre de cette étude, une batterie de bioessais in vitro et in vivo a été déployée sur 20
sites de I'étude prospective 2012 dans le but (1) d’apporter des informations supplémentaires sur la
contamination des milieux aquatigues par des composés PE et dioxin-like (DL) en termes
d’occurrence et d’effet (2) de statuer sur l'apport de l'utilisation de ce type de bioessais pour la
surveillance de la qualité chimique des eaux au regard des outils déja existants.
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3.2. METHODOLOGIE

3.2.1. DEMARCHE GLOBALE

La démarche bio-analytique globale mise en ceuvre dans cette étude est synthétisée dans la
Figure 3.

Sédiment Eau de surface (phase dissoute)
Echantillonnage passif — 3 semaines

POCIS
(log Kow < 3)

Tamisage
Broyage
Homogénisation

Extraction par Extraction sur

liqguide pressurisé phasesolide
Bioessais in vitro Bioessaisin vivo

(ER, anti-AR, AhR, PXR) (EROD-AhR, AROB-GFP-ER)

4

Figure 3. Démarche bio-analytique mise en ceuvre dans le cas de I’étude prospective 2012

3.2.2. ECHANTILLONNAGE ET PREPARATION DES ECHANTILLONS

Les activités PE et dioxin-like ont été recherchées dans les sédiments et dans la colonne
d’eau (phase dissoute).

Le sédiment constitue une matrice de choix pour évaluer la contamination d’un site par des
composés semi-polaires a non-polaires. Nous avons montré précédemment la pertinence de cette
matrice pour le suivi par bioanalyse de composés de type PE et DL (Louiz et al 2008, Kinani et al
2010, Creusot et al 2013 a et b). Les échantillons analysés correspondent a ceux prélevés et préparés
(Iyophylisation et tamisage) pour la campagne d’analyses chimiques et extraits par une méthode
optimisée pour la bio-analyse (Creusot 2011). L’échantillonnage de la colonne d’eau a été réalisé a
travers le déploiement de capteurs passifs de type POCIS (Polar Organic Compounds Integrative
Samplers) permettant une mesure intégrée de la contamination sur I'ensemble de la période
d’échantillonnage (Togola et Budzinski, 2007). Des études récentes menées par notre laboratoire en
association avec le LPTC de I'Université Bordeaux | (H. Budzinski) ont démontré tout I'intérét du
couplage POCIS-bioessais pour caractériser des niveaux traces de contaminants bio-disponibles dans
la colonne d’eau (Creusot et al. 2010, Creusot et al. 2013, Creusot et al. 2014). L’extraction des
sédiments et des POCIS a été réalisée selon des méthodologies préalablement validées pour
I'extraction d’'une diversité de classes chimiques présentant une large gamme de polarité (Creusot,
2011 ; Tapie et al. 2011). In fine, un extrait organique de chaque sédiment ou POCIS est obtenu
(DMSO) et analysé par les bioessais. Des blancs d’extraction ont été systématiquement réalisés et
analysés en paralléle des échantillons de maniéere a détecter toute contamination liée aux procédures.
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3.2.3. BIOESSAIS IN VITRO ET IN VIVO

Une batterie de bioessais in vitro et in vivo (Tableau 4) a été appliquée afin de dresser des
profils d’activités toxicologiques relativement larges des échantillons et de fournir, sur la base de leurs
mécanismes d’action, un premier niveau de diagnostic sur les familles de composés actifs
potentiellement présents.

Tableau 4. Bio-essais in vitro (tests cellulaires) et in vivo (embryon de poisson zebre) utilisés pour la détection de
composés actifs dans les échantillons de sédiment et d’eau

Modéle biologique YA ntivita 5
Uife che i Composes iz Exemples de contaminants environnementaux actifg
(principe) (mesure) référence
Stéroides naturels et synthétiques (cestradiol, éthynil-
. - . cestradiol, Iévonorgestrel) ; produits cosmétiques (filtres
MELN (luciferase) Estrogenique Cestradiol (E2) UV, parabens) ; plastifiants (bisphenol A) ; surfactants
(alkylphénols) ; pesticides (méthoxychlor)
Dihydro- A . .
. - . Stéroides naturels et synthétiques (testostérone,
Bioessais MDA-kb2 (luciferase) (Ant|)androgen_|que, testosterqne (DHT), dihydroxytestostérone, trenbolone) ; pesticides (DDT,
glucocorticoide Dexaméthasone vinclozoline) ;
in vitro (DEX) '
HGBELN-hPXR (luciferase) Xénobiotique (PXR) SR12813 Nombreux xénobiotiques dont médicaments, pesticides

certains plastifiants, stéroides, surfactants

Dioxon-like, HAP- Dioxine (TCDD),

PLHC-1 (EROD) like benzo(a)pyrene HAP, PCB-DL, dioxines, furanes
(BaP)
Embryon de poisson
zébre sauvage — WT/AB Dioxin-like Dioxine (TCDD) HAP, PCB-DL, dioxines, furanes
(EROD/BFCOD)
Bioessais
in vivo Embryon de poisson Stéroides naturels et synthétiques (oestrogenes,

zebre transgénique- - . androgénes aromatisables, progestagenes),

cyp19alb-GFP (GFP Estrogénique (Estradiol (E2) alkyplhénols, bisphénols, parabénes, pesticides
fluorescence) organochlorés, benzophénones...

Les bioessais in vitro sont basés sur l'utilisation de cultures cellulaires exprimant un géne
rapporteur (i.e. luciférase) ou naturel (i.e. mesure de lactivii¢ EROD, 7-éthoxyrésorufine-O-
dééthylase) et permettant la détection de composés de type oestrogénes, (anti)landrogenes,
glucocorticoides, dioxin-like et ligands du Pregnane X Receptor (PXR). En paralléle, deux bio-essais
in vivo utilisant des embryons de poisson zébre et permettant de révéler I'effet de substances de type
xéno-cestrogénes et dioxin-like ont été appliqués. En complément aux tests in vitro, l'intérét est de
replacer les mécanismes d’action des xénobiotiques dans le contexte de I'organisme et d’en évaluer
les effets a un stade critique du développement qu’est 'embryogenése.

Un intérét majeur des bioessais mis en ceuvre dans cette étude réside dans leur capacité a
quantifier de maniére spécifique et sensible I'activité biologique d’un extrait environnemental en tenant
compte de l'ensemble de sa composition chimique a travers le calcul d’équivalents toxiques
biologiques (i.e. Bio-TEQ) (Ait-Aissa, 2009).

3.3. ACTIVITES PE ET DL DANS LES RIVIERES FRANGAISES : BIOESSAIS /N VITRO

3.3.1. ETABLISSEMENT DE PROFILS D’ACTIVITES IN VITRO

Le tableau 5 présente une vue globale de I'occurrence des activités PE et dioxin-like dans les
sédiments et les POCIS des différents sites mesurée par les tests in vitro. Les valeurs de
concentrations mesurées en équivalents-toxiques pour chaque extrait de sédiment et de POCIS sont
données respectivement en Annexes 1 et 2.
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Tableau 5. Synthése de I'occurrence des activités in vitro dans les sédiments (5d) et les POCIS (PO).

CEstrogénique Ant,i-_ Glycq- Xénobiotique | Dioxin-like HAP-like Pression .

Sites androgénique | corticoide (PXR) (24h) (4h) Bassin
Sd PO Sd PO Sd PO Sd PO Sd PO Sd PO

AUV Agricole AG
GAR Agricole AG
HER Urbaine AG
BRA Industrielle AG
Jou Industrielle
SAR Urbaine
LOM Agricole
LOB [ Agricole
LOI Urbaine
OLL Industrielle
LoV Urbaine
BED Urbaine
YER Agricole SN
SOuU Agricole SN
CHE Mauvais SN
MAR Urbaine SN
RIS Industrielle SN
MAD Agricole RMC
LUE Référence RMC
YSE n.t. .t .t n.t. Agricole AP

En gris échantillon actif ; en blanc, échantillon inactif ; n.t. échantillon non testé

D’une maniére générale, le criblage in vitro montre I'occurrence de composés de type PE et
DL dans une majorité des sites, quelque soit le bassin hydrographique et le type de pression
anthropique. Les activités de type ocestrogénique (15 sites positifs sur 19 investigués), anti-
androgénique (18 sur 19), xénobiotique (19 sur 19) et HAP/dioxin-like (19 sur 19) sont les plus
frequemment détectées, dans les sédiments ou les POCIS. A linverse, aucune activité de type
androgénique n'a été détectée et un seul site présentait une activité de type glucocorticoide dans la
phase dissoute (La Dore a Olliergues).

Si ce constat est en accord avec des études précédentes rapportant la présence de
composés cestrogéniques et dioxin-like dans les eaux de surface francaises (Kinani et al 2010,
Labadie et Budzinski 2005, Fenet et al 2003, David et al 2010), nos résultats révélent ici la présence
de composés susceptibles d’affecter d’autres voies de signalisation (récepteurs des xénobiotiques
PXR, des androgénes AR et des glucocorticoides GR) et confortent la nécessité d’intégrer d’autres
cibles que les récepteurs des cestrogenes (ER) ou de la dioxine (AhR) pour une bio-analyse plus
réaliste et plus exhaustive de la contamination.

Niveaux d’activités dans les différents sites

Les niveaux d’activités mesurés varient d’'un a deux ordres de grandeurs d’un site a l'autre
(Figure 4).
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Figure 4. Répartition des valeurs de BioTEQ entre le sédiment la colonne d’eau sur les différents sites
de I'étude.

Ces niveaux sont globalement cohérents avec ceux rapportés dans d’autres cours d’eaux en
Europe. On constate néanmoins que certains des sites investigués présentent des valeurs
relativement fortes par rapport aux valeurs rapportés dans la littérature (e.g. 0.1-1 ng-E»-EQ/g et 1-10
pg DHT-EQ/g). C’est le cas pour les activités cestrogénique (9 ng E2-EQ/g séd.) et PXR (44 ug SR-
EQ/g séd.) dans le sédiment de I'Yerres, de 'activité anti-androgénique (202 ug DHT-EQ/g séd.) dans
le sédiment de la Risles et de l'activité dioxin-like dans les sédiments de la Risles et de la Loire a
Veauchette (96 ug BaP-EQ/g et 81 ug BaP-EQ/qg).

Les niveaux obtenus pour l'activité DL dans le sédiment sont également relativement élevés
par rapport a d’autres études (1-10 pg BaP-EQ/g de séd). Néanmoins, elles sont cohérentes avec une
précédente étude menée par notre laboratoire sur trente sites RCS et qui avait montré la présence de
fortes activités dioxin-like dans le bassin Artois-Picardie (5-290 ug BaP-EQ/g) (Ait-Aissa, 2010).

Dans les POCIS, les données de la littérature sont plus rares, excepté pour lactivité
cestrogénique. Les quantités d’E2-EQ de nos sites sont similaires a ceux de rivieres suisses
faiblement impactées (Vermeirssen et al. 2005) a I'exception de la Loire a Montjean (199 pg E2-EQ /g
HLB). A notre connaissance, seulement deux études rapportent des niveaux d’activité aussi élevés
gue ceux de Montjean. La premiére menée sur une riviere soumise a une forte pression agricole
(élevage bovin), la seconde réalisée sur une riviere fortement impactée en aval d'un rejet de station
d’épuration urbaine (9000 équivalents-habitants).

Distribution entre le sédiment et la phase dissoute

Selon les sites et le type d’activité, les profils (Tableau 5) et les niveaux d’activités in vitro
(Figure 4 et Annexes 1 et 2) difféerent d’'un compartiment a I'autre.

Par exemple, une activité cestrogénique importante est détectée dans le sédiment de I'Yerre
(YER - 9 ng E2-EQ/g séd.) mais pas dans I'eau de surface. Inversement, on détecte une activité
cestrogénique dans les POCIS de I'Auvézére (AUV) mais pas dans le sédiment, ce qui semble
indiquer que les composés actifs pour cette cible biologique différent d’'un compartiment a l'autre.
Concernant les activités dioxin/HAP-like, elles sont plus importantes dans le sédiment que dans la
colonne d’eau. Ceci s’explique par la nature hydrophobe des composés actifs dans ce bioessai (e.g.
HAP, PCB, dioxines) lesquels sont principalement associés a la phase particulaire et plus
particulierement au sédiment. Ceci est confirmé par la quasi-absence dans les POCIS d’activité
dioxin-like & 24 h, laquelle est indicatrice de fortes concentrations en composés dioxin-like persistants
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de type organo-halogénés (e.g. PCB, PCDD/DF) (Ait-Aissa, 2010). Ce résultat mets néanmoins en
évidence dans la phase dissoute la présence de composés de type HAP, rapidement métabolisés
dans le bioessai (détection par le test EROD a 4h mais pas a 24h). A l'inverse de I'activité dioxin-like,
l'activité PXR est plus fréquemment et fortement détectée dans les POCIS. De par son rle clef dans
la détoxification des xénobiotiques, ce récepteur est caractérisé par une diversité de ligands
environnementaux (Lemaire et al. 2006, Creusot et al. 2010) dont de nombreuses substances
pharmaceutiques et phytosanitaires, lesquels sont majoritairement polaires et préférentiellement
captés par les POCIS (Tapie et al 2011). Le résultat obtenu dans cette étude apparait donc logique et
ce bioessai pourrait révéler la présence de ce type de contaminants dans la phase dissoute.

La compartimentation des activités peut également étre mise au regard des propriétés
physico-chimiques de la matrice analysée. Par exemple, dans le sédiment, il est notable que les 4
échantillons les plus actifs (YER, MAD, LOI, RIS) sont également les plus riches en matiére organique
(%TOC en Annexe 1). La forte teneur en matiére organique pourrait expliquer en partie les fortes
activités du fait d’'un piégeage des contaminants. Il est en effet connu que le carbone organique
sédimentaire joue un rble prépondérant dans I'adsorption des contaminants organiques, notamment a
travers des interactions hydrophobes entre les composés et un sédiment riche en matiére organique
(Gong et al 2011). Dans notre étude toutefois, la normalisation des activités par la teneur en carbone
organique total plutét que par la masse totale de sédiment sec ne modifie pas le classement entre les
sites ce qui montre que le TOC n’influe pas sur la mesure finale.

Dans les POCIS, un résultat notable est la détection d’'une activité anti-androgénique. Si une
telle activité & déja été rapporté dans les sédiments de riviere (Weiss et al. 2009, Kinani et al. 2010),
sa présence dans la colonne d’eau est plus rarement rapportée et est généralement associé a des
composeés de types pesticides, plastifiant ou alkylphénols (Hill et al. 2010). Des travaux menés par
notre laboratoire ont déja mis en évidence la présence de tels composés dans les eaux de surface a
travers l'utilisation de capteurs passifs de type SPMD (semi permeable membrane device) dédiés au
captage de composés peu polaires (logkow>3). Dans le cas présent, la présence de composés anti-
androgéniques de nature polaire est particulierement novatrice et souléve la question de leur identité.

3.3.2. ETABLISSEMENT DE PROFILS DE DANGERS ET PRIORISATION DE SITES

Pour classer les sites selon le profilage in vitro, il est possible d’utiliser des méthodes de
hiérarchisation statistique (méthode des clusters) et ainsi de dresser un profil de danger associé
(Hamers et al. 2010). Dans cette étude, nous avons utilisé la méthode préconisée par Hamers et al.
(2010) pour classer les activités mesurées dans les échantillons de sédiment et de POCIS, aprés
normalisation des données par rapport a un site de référence. Le site du Luech (référence écologique
du RCS) a été choisi comme référence dans notre étude. Le classement des sites qui en ressort est
mis en regard de I'état écologique et de I'état chimique tel que défini par la Directive Cadre sur 'Eau
(Figure 5) et de la typologie identifiées des sites.
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Figure 5. Etablissement de profils de danger sur la base des bioessais in vitro et comparaison avec
I’état écologique et chimique. NB : le choix du code couleur pour les bioessais est arbitraire.

La hiérarchisation des sites sur la base de leur profil d’activité in vitro selon la méthode des
clusters permet de distinguer différents groupes, parmi lesquels :

- un groupe de site (POCIS ou sédiment) faiblement contaminés (au milieu) ;

- un groupe de 4 sédiments trés fortement contaminés (en haut) qui correspondent aux sites
évoqués plus haut (YER, MAD, LOI, RIS) plus riche en matiére organique ;

- un groupe fortement contaminé constitué de 8 sédiments et un POCIS (Montjean) ;
- un groupe constitué uniquement par les POCIS d’Olliergues.

Dans une démarche de criblage de sites, cette méthodologie permet ainsi d’identifier des sites
particuliers (i.e. fortement contaminés ou présentant un profil de contamination atypique). C’est par
exemple le cas du site d’Olliergues qui est le seul a seul a présenter une activité de type
glucocorticoide ou de la Loire a Montjean qui présente une activité cestrogénique particulierement

forte dans la phase dissoute.

Du point de vue méthodologique, il convient de s’interroger sur la notion de site de référence.
En effet, I'utilisation du code couleur met en évidence que certains sites présentent des niveaux
d’activités inférieurs (couleur vert foncé) a ceux du site de référence, ici le Luech. Sur ce site, on
détecte une activité dioxin-like (DL) mais pas d’activit¢ ocestrogénique ou anti-androgénique
détectables. De ce fait, le choix de ce site pourrait surestimer le danger lié aux activités cestrogénique
et anti-androgénique et sous-estimer le danger lié aux composés dioxin-like. En effet, bien que le
Luech présente l'activité DL la plus basse, aucun site n’apparait comme trés éloigné de la référence et
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de ce fait, on n’identifie aucun hot-spot pour ce type de contaminants. Néanmoins, ce constat est
surtout le reflet du caractére ubiquitaire de la contamination de cette famille de composés — quelque
soit le site considéré on retrouve une activité DL qui est de ce fait peu discriminante pour identifier des
sites dangereux.

Ensuite, les profils de danger obtenus montrent logiguement que la qualité PE des sédiments
et des eaux de surface (POCIS) est moins bonne (couleur marron et rouge) sur les sites soumis a de
fortes pressions anthropiques et classés en mauvais état écologique et chimique (couleur rouge). Par
exemple, les sites présentant les plus fortes activités dans le sédiment (groupe YER, MAD, LOI, RIS)
présentent également un état écologique médiocre et un état chimique mauvais. Néanmoins, il est
intéressant de noter que certains sites en bon état écologique et/ou chimique peuvent étre considérés
comme préoccupants. C'est le cas des eaux de surface de la Loire a Montjean et de la Dore a
Olliergues et du sédiment du Bramerit a Grand-Jean. Nos outils apportent donc de l'information
supplémentaire sur la qualité des eaux au regard des outils réglementaires traditionnels.

Il est également intéressant de noter que sur la base d’une telle analyse les compartiments
d'un méme site peuvent étre fortement discriminés (e.g. POCIS et sédiment du Bramerit et de
I'Yerres). Un tel constat confirme la nécessité de considérer 'ensemble des compartiments pour une
évaluation optimale de la contamination.

Enfin, d’'une maniére générale et pour les sites étudié€s, il ne semble pas y avoir de relation
claire entre le type de pression anthropique identifiée (agricole, urbaine ou industrielle) et les niveaux
de réponse donnés par le profil global in vitro (Figure 6). Toutefois, si I'on considére les bioessais
individuellement, I'activité mesurée par le bioessai PXR est plus forte sur les sites soumis a une
pression agricole (Figure 7). Il est intéressant de rappeler ici que nombre de pesticides actuellement
utilisés et retrouvés dans I'environnement aquatique sont actifs dans ce test (Lemaire et al 2006,
Creusot et al 2010), ce qui pourrait expliquer la tendance observée.
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Figure 6. Répartition des niveaux de contamination par les PE (tous tests confondus) en fonction du
type de pression
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Figure 7. Répartition des niveaux d’activité PXR en fonction du type de pression
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3.3.3. CONTRIBUTION DE POLLUANTS ACTIFS CIBLES PAR LES ANALYSES CHIMIQUES

Si le profil toxicologique permet d’identifier des sites fortement contaminés ou atypiques, tout
en fournissant des pistes sur la nature des contaminants (e.g. composés de types glucocorticoides
dans le cas de Olliergues), il convient ensuite d’identifier le(s) composé(s) responsable(s) des activités
mesurées afin de déterminer les sources de pollution et, le cas échéant, de proposer des actions
visant a surveiller et réduire la contamination.

Pour identifier les substances responsables des activités mesurées dans les échantillons,
'approche dite mass-balance analysis consiste a comparer les activités biologiques des extraits (Bio-
TEQ) a l'activité théorique basée sur la quantification chimique de substances individuelles (Chem-
TEQ). Cette derniere est déterminée selon la relation Chem-TEQ = > (Ci*TEF), avec Ci la
concentration mesurée d’'un composé i et TEF son facteur d’activité dans le bioessai. Dans notre
étude, nous avons utilisé les données de quantification chimique dans les sédiments collectées dans
le cadre de I'étude prospective 2012 et du réseau de contrdle de surveillance de la directive cadre sur
'eau disponibles auprés des agences de l'eau. La liste des substances PE et DL utilisée ici est
présentée en Annexe 3. Elle regroupe des HAP, des PCB, des alkyphénols, le bisphénol A, des
stéroides naturels (cestrone) et des pesticides.

Le tableau 6 synthétise les différentes substances identifiées dans les sédiments et leur
contribution globale dans les bioessais. Un exemple de comparaison Bio-TEQ vs. Chem-TEQ est
illustré dans la figure 8 pour I'activité dioxin-like dans les sédiments. Le détail des résultats pour
chaque sédiment et chaque bioessai est présenté en annexe 4.

Tableau 6. Principales substances actives présentes dans les sédiments et leur contribution aux
activités biologiques mesurées par les bioessais (ratio Chem-TEQ/Bio-TEQ).

ER PXR AhR 24h AhR 4h
Substances CEstrone, mestranol, D_iazepam, clotrimazol_e, Dibenzo(a,c)anthracéne,
analysées dans 4-tert-octy|pheno|, triclosan, carbamazepin, benzo(e)pyrene,
les sédiments bisphénol A, a-cypermethryn, ben_zo(g,h,|)f|uoranthéne,
(données RCS + propylparaben, 44’'DDD, métolachlore, benzo(j)fluoranthéne , chryséne,
Etude a-cypermethryn, transnonachlor, 4-tert- benzo(b)fluoranthéne,
méthoxychlor, octylphénol, bisphénol A, benzo(k)fluoranthene,

prospective) métolachlor, 44DDD | PCB 180/101/138/153 benzo(a)pyréne, indeno(123)pyréne

Ratio
ChemTEQ/BIioTEQ 01-11% 0.1-0.3% 0.2-37% 0.1-4%
(%)
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Figure 8. Comparaison des valeurs de TCDD-EQ dans les sédiments calculées sur la base des analyses chimiques
(Chem-TEQ) et des bioessais (Bio-TEQ). %= Chem-TEQ/Bio-TEQ X100.

Globalement, les composés ciblés par I'étude prospective ou dans le cadre du RCS
n’expliquent que tres faiblement les différentes activités PE et DL investiguées dans le sédiment. En
effet, a 'exception de I'activité DL dans le sédiment de I'Yser (YSE) (AhR-24h) qui est expliqué a 37 %
(Figure 8), les pourcentages d’explication restent inférieurs a 10% pour l'activitt EROD-24h, a 5%
pour l'activitt EROD-4h, a 1% pour l'activité cestrogénique et inférieurs a 0.3 % pour l'activité PXR
(Annexe 4). Concernant I'activité DL, les principaux contributeurs sont les HAP appartenant a la liste
de 16 HAP prioritaires (US-EPA). Pour l'activité cestrogénique, le 4-tert-octylphénol et le 4,4’-DDD
sont les principaux contributeurs bien qu’ils n’expliquent que trés faiblement I'activité.

Dans I'ensemble ces résultats illustrent une faible contribution des substances ciblées par les
analyses chimiques seules. Ce résultat est somme toute logique et en accord avec de précédentes
études sur la bio-analyse d’eaux de surface ou, excepté dans des cas spécifiques ou la source de
pollution est identifiée a priori, on expliqgue rarement plus de 30% des activités (Creusot 2011). Ceci
peut s’expliquer par le fait qu’il subsiste encore un manque de connaissance sur les ligands
environnementaux des récepteurs étudiés dans cette étude et une approche ciblant une liste définie
de substances cibles ne prend pas nécessairement en compte la grande complexité des mélanges
environnementaux.

Plus globalement, nos résultats montrent que les analyses chimiques menées dans le cadre
des programmes de surveillance peuvent sous-estimer le danger environnemental lié aux PE et qu’il
devient nécessaire de prendre en compte des mesures plus intégratives, comme celles fournies par
les bioessais.

3.4. AcCTIVITES PE ET DL DANS LES RIVIERES FRANGAISES : BIOESSAIS /N VIVO
SUR EMBRYONS DE POISSON ZEBRE

En complément des bioessais in vitro mis en ceuvre dans le cadre de cette étude, des
bioessais in vivo sur embryons de poisson zebre ont été réalisés sur les mémes extraits organiques
de POCIS et de sédiments (voir Figure 9). Basés sur les mécanismes d’actions des substances, ces
bioessais in vivo permettent la détection et la quantification :

Q) d’activité cestrogénique via la mesure de I'expression d’un géne cestrogéno-
régulé dans le cerveau des poissons (le gene cypl9alb) a l'aide de la lignée
transgénique cypl9alb-GFP (Brion et al., 2012)

(2) (i) d’activité dioxin-like via les mesures d’activités enzymatiques EROD et
BFCOD.
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L’ensemble de ces mesures a été réalisé chez des embryons vivants (mesures non invasives)
agés de 4 jours-post fécondation aprés 96 heures d’exposition aux extraits organiques.

Du point de vue pratique, I'exposition aux extraits est réalisée en petit volume (cristallisoirs de
20 mL) et la mesure finale du bioessais est faite par simple mesure de fluorescence sur poissons
vivants soit a I'aide d’'un microscope pour la mesure de la GFP dans la lignée cyp19a1b-GFP soit a
'aide d’un lecteur microplaque 96 puits pour les activitts EROD et BFCOD. Cette simplicité de test
rend ces bioessais compatibles pour du criblage in vivo d’échantillons.

3.4.1. ACTIVITES (ESTROGENIQUES

Sur 'ensemble des extraits de sédiments et de POCIS testés sur les embryons de poissons
zébres transgéniques cypl9alb-GFP, trois extraits ont induits de maniére significative une réponse
cestrogénique. Dans ce bioessai, cette activité cestrogénique se manifeste par une augmentation de
l'intensité de la fluorescence dans le cerveau des poissons qui est quantifiée (Figure 9). Il s’agissait de
trois extraits organiques de POCIS issus des sites prélevés sur le bassin Loire-Bretagne a Olliergues
(Dore), Saint-Laure (Bedat) et Mont-Jean sur Loire (Loire).
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Figure 9. (A) Intensité moyenne de la GFP (Green Fluorescence Protein) mesurée dans le cerveau d’embryons de
poissons zebres transgéniques cyp19a1b-GFP exposés a des extraits de POCIS issus des sites OLL, BED et LOM. *
dénote une différence significative (p<0,05) par rapport au groupe contréle (DMSO). L’EE2 50 pM induit
massivement la GFP et sert de témoin positif. Le nombre de mesure est de n= 10-16 embryons par condition. (B)
Hlustration d’une réponse cestrogénique chez des embryons poissons zébres transgéniques cyp19alb-GFP
exposés a I'extrait organique de POCIS pour le site LOM.

Le tableau 7 présente les activités cestrogéniques in vivo exprimées en ng E2-EQ/g-HLB qui
ont été calculées pour ces trois sites sur la base de linduction de la fluorescence émise par les
organismes. Elles sont comparées a celles mesurées in vitro dans la lignée MELN qui a été utilisée
pour détecter des composés cestrogéniques (voir paragraphe 3.3.) ainsi que celles mesurées dans
une lignée cellulaire hépatique de poisson zébre exprimant un récepteur des cestrogénes de poisson
zebre.
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Tableau 7. Quantification de I'activité cestrogénique (exprimée en ng E2-EQ/g-HLB) mesurée sur les
trois sites présentant une activité in vivo chez les embryons de poisson zéebre. Les données obtenues in vitro dans
la lignée humaine MELN et dans une lignée de poisson zébre (ZELH-ERB2) sont rapportées a titre de
comparaison (n.d. = activité cestrogénique non détectée)

Bio-essai Sites
OLL BED LOM
in vivo (cyp19alb-GFP) 54 44 202
in vitro (MELN) nd 30 199
in vitro (ZELH-ERB2) 88 40 273

On constate une trés bonne concordance des activités cestrogéniques calculées pour les sites
BED et LOM sur la base des bio-essais in vitro et in vivo. Ces données confirment les activités
cestrogéniques mesurées in vitro pour ces deux sites signifiant que les substances cestrogéniques
présentes dans les extraits organiques sont capables d’induire I'expression d’un géne cestrogéno-
dépendant, le géne cypl9alb, dans le systéme nerveux central au cours du développement
embryonnaire des poissons. Parmi ces sites, Mont-Jean sur Loire (Loire) présente une activité
cestrogénique élevée dans la phase dissoute et apparait comme un site particuliérement contaminé.

A Olliergues (riviere Dore), les composés présents dans la phase dissoute semblent induire
une réponse ocestrogénique spécifique chez le poisson zébre. En effet, alors qu’aucune activité
cestrogénique n’a été quantifiée in vitro dans la lignée humaine MELN, les composés présents dans la
phase dissoute ont induit I'expression du géne cypl9alb. De maniére intéressante, une activité
cestrogénique comparable a été quantifiée sur cet extrait organique dans une lignée hépatique
cestrogéno-sensible de poisson zébre (Tableau 7). Des investigations futures seront nécessaires pour
tenter d’identifier la ou les substances responsables de ces activités cestrogéniques dans les modéles
in vitro et in vivo de poisson zébre, qui pourraient rendre compte d’effets observées in situ sur les
populations de poissons autochtones peuplant ce site (cf. paragraphe 4.2.3. sur les biomarqueurs de
perturbation endocrinienne). Cette différence de réponse obtenue entre la lignée cellulaire humaine et
le modéle embryonnaire de poisson sur le site d’Olliergues souléve la question des différences inter-
espéces pour les cestrogénes, différences qui sont renseignées entre les mammiferes et les poissons
pour différents ligands des récepteurs ER (Matthews et al., 2002, Cosnefroy et al., 2012). Elle pose la
question du choix des outils biologiques a utiliser dans le suivi d’activité cestrogénique dans le milieu
aquatique.

Pour I'ensemble des autres extraits de POCIS, aucune réponse cestrogénique n’a pu étre
mise en évidence sur les embryons de poissons zébres transgéniques. Plusieurs raisons peuvent étre
avancées pour expliquer ces différences de réponses. La premiére réside dans le fait qu’in vivo les
extraits sont 5 fois plus dilués comparativement aux modéles in vitro. La seconde explication résiderait
dansla différence de sensibilité des deux modeéles. Cependant, il convient de noter que le modele
embryonnaire présente une sensibilité importante aux composés cestrogéniques qui est comparable
aux modeles in vitro les plus sensibles pour certains composés (Brion et al., 2012). Il est probable que
la quantité et/ou la nature des substances cestrogéniques présentes dans les extraits puissent
expliquer ces différences de réponse. A I'exception du site d’Olliergues, il convient de noter que seuls
les extraits présentant des équivalents E2 inférieurs a 12 ng E2-EQ/g n’induisaient pas de réponse in
vivo. A titre de comparaison, 'EC10 d’induction du géne cyp19a1b dans la lignée de poisson zébre
cypl9alb-GFP est de 27 ng d’'E2 / L (Brion et al., 2012).

De méme, aucun des sédiments testés n’a induit de réponse dans le modéle embryonnaire
alors que des activités cestrogéniques ont été quantifiées in vitro dans le modéele humain MELN pour
11 des 20 sites testés. Cette absence de réponse cestrogénique dans le modéle embryonnaire de
poisson a été récemment confirmée in vitro dans une lignée hépatique de poisson zébre exprimant un
récepteur des cestrogenes de poisson zebre (lignée ZELH-ERB2). Cette différence notable avec le
modele cellulaire humain MELN pourrait en partie s’expliquer par la présence de composés dioxin-like
dans la matrice sédimentaire. En effet, il a été démontré que les composés dioxin-like induisent des
réponses cestrogéniques dans la lignée MCF7 dont est dérivée la lignée MELN (Ohtake et al., 2003).
Au contraire, chez les poissons, nos travaux ont permis de démontrer que les composés dioxin-like,
comme la TCDD ou le B[a]P, induisaient des effets anti-cestrogéniques c’est-a-dire qu’ils bloquent
l'action des cestrogenes (Cheshenko et al., 2007). Il est donc probable que la forte occurrence des
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composés dioxin-like dans les sédiments des rivieres francaises (voir paragraphes 3.3.1) ait conduit a
des effets contraires, i.e. antagonistes, a ceux des composés cestrogéniques présents dans les
matrices sédimentaires conduisant a une absence d’effet cestrogénique in vivo. Ainsi, on pourrait
préconiser de fractionner les extraits organiques de sédiments afin de séparer les composés
cestrogéniques et les composés dioxin-like pour s’affranchir de ces effets de mélanges et révéler la
présence des substances cestrogéniques. Cette démarche a été récemment entreprise avec succes
pour détecter des composés cestrogéniques dans le sédiment de rivieres a l'aide du bioessai sur

embryon de poisson zébre transgénique cypl19alb-GFP (Fetter et al., 2014).

3.4.2. ACTIVITES DIOXIN-LIKE DANS LES SEDIMENTS DE RIVIERES FRANGAISES.

Les composés organiques persistants a activité dioxin-like (dioxine, hydrocarbures
aromatiques polycycliques) ont été recherché dans la matrice sédimentaire a I'aide de bio-essai in
vivo sur embryon de poisson zebre via la mesure de I'activité enzymatique hépatique EROD liée aux
cytochromes P4501A. La figure 10 illustre 'ensemble des activités dioxin-like mesurée in vivo sur
'ensemble des sites et exprimée en ng EQ-TCDD/g de sédiment. Le premier constat réside dans le
fait qu’aucun des sédiments testés n’était dépourvu d’activité dioxin-like, des inductions d’activités
EROD ayant été mesurées pour 'ensemble des sédiments testés. Cependant, les activités dioxin-like
sont variables selon les sédiments, le site le plus contaminé (La Risle & Ambert) présentant une
activité dioxin-like 66 fois plus importante que celles mesurées dans les sédiments les moins actifs.
Sur la base de ces activités biologiques, trois catégories de sites selon leurs activités ont été
distinguées:

- sites faiblement actifs (AUV, HER, JOU, LOM, OLL, SOU, MAR, MAD, LUE) présentant
des équivalents-dioxine compris entre 0,1 et 1 ng EQ-TCDD/g.

- sites moyennement contaminés (BRA, SAR, LOB, LOI, LOV, BED, YER, CHE, YSE) avec
des équivalents-dioxine mesurés compris entre 1 et 2 ng EQ- TCDD/g (BRA, SAR, LOC,
LOI, LOV, BED, YER, CHE, YSE)

- un site fortement contaminé présentant une forte activité dioxin-like (RIS).
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Figure 10. Activités dioxin-like in vivo quantifiées sur la base de la mesure d’induction de I'activité
EROD dans un bio-essai sur embryon de poisson zébre. L’ensemble des sites présente une activité dioxin-like plus
ou moins marquée. Le site GAR n’a pas été testé.

Outre des inductions d’activités EROD, les embryons de poissons zébres exposés a I'extrait
organique de sédiment de la Risle présentaient des anomalies majeures du développement qui sont
typiques d’'une exposition a des composés de type dioxine et HAP: malformations de la queue,
cedemes péricardiques, diminution de la fréquence cardiaque et de la circulation sanguine,
comportement léthargique. La figure 11 illustre certaines de ces anomalies qui ont été observées chez
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'ensemble des individus exposés a la plus forte concentration de cet extrait, i.e. 4 g-EQ sed/L. Pour
'ensemble des autres extraits testés, aucune de ces anomalies n’a été observée.

Figure 11. Exemple de malformation induite chez un embryon de poisson zébre exposé au sédiment de
la Risle a Ambert qui possede I’activité dioxin-like la plus marquée. A gauche : poisson trémoin ; a droite :
poission exposé a un extrait de sédiment montrant une malformation de la queue (fleches) et un cedeme

péricardique (astérisque).

L’analyse comparative des données obtenues in vivo sur les embryons et in vitro obtenues
dans la lignée cellulaire hépatique de poisson PLHC-1 est illustrée par la figure 12. On observe que
globalement les activités dioxin-like mesurées in vivo et in vitro sont bien corrélées (R’= 0,86).
Cependant pour trois sites (MAR, MAD et YSE, points en rouge sur la figure 12), des différences
notables ont été observées. Ainsi, les sites MAD et MAR sont classés comme moyennement ou
faiblement contaminés sur la base des données in vivo alors que leur activité dioxin-like in vitro les
classe parmi les sites les plus contaminés. A I'inverse, I'activité dioxin-like mesurée chez les embryons
a partir du sédiment YSE révele une forte contamination que le test in vitro sur lignée cellulaire sous-
estime. Malgré tout, si ces trois sites sont intégrés dans I'analyse de corrélation, celle-ci est reste
significative avec un R?= 0,58.
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Figure 12. Corrélation entre les activités dioxin-like mesurées in vivo chez les embryons de poisson
(abscisse) et celles mesurées in vitro sur lignée cellulaire (ordonnée). Deux sites (en rouge) ont été exclus de
I'analyse de la corrélation (voir texte).

Si globalement les mesures d’activités in vitro et in vivo se corrélent, il est important de noter
gue les équivalents TCDD par gramme de sédiment mesurés in vitro sont en moyenne 13 fois
supérieurs aux équivalents TCDD mesurées in vivo. Cette différence peut s’expliquer en partie par
une différence de sensibilité de réponse des bio-essais vis-a-vis de la TCDD. En effet, la
concentration induisant 50% (ECs) de réponse EROD de la dioxine chez 'embryon de poisson zébre
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est 10 fois plus faible que celle mesurée dans la lignée hépatique PLHC-1 utilisée dans cette étude
(ECso TCDD in vivo= 8 10™?M contre ECs, TCDD in vitro = 9,8 10™'M).

Outre les mesures d’activités EROD, I'ensemble des sédiments a été testé pour déterminer
leurs effets sur une activité enzymatique hépatique liée aux cytochromes P450 de la famille 3A
(activité enzymatigue BFCOD). Ces cytochromes sont impliqués dans le métabolisme de xéno-
biotiques et de composés endogénes, notamment les hormones stéroidiennes. Les résultats obtenus
(Annexe 5) montrent que la majorité des sédiments induisent les activités BFCOD. Chez les poissons,
les régulations des génes cyp3A sont moins bien connues que chez les mammiféres. Cependant, il a
été mis en évidence que, chez les embryons, le récepteur de la dioxine (récepteur Aryl hydrocarbon
ou AhR) régulait positivement I'expression du géne cyp3A65 (Tseng et al. 2005). De méme, des
données récentes obtenues au laboratoire montrent qu'un ensemble de composés dioxin-like
induisent I'activité BFCOD in vitro et in vivo chez les poissons (Creusot et al. en préparation). Chez les
poissons, I'implication du récepteur Pregnane X receptor (PXR) dans cette régulation a également été
démontrée (Li et al. 2008). Ce récepteur est connu pour étre la cible de nombreux composés
pharmaceutique et de pesticides (Creusot et al. 2010, Lemaire et al. 2006). Chez les poissons, des
composés azolés sont capables, au contraire, d’inhiber les activités enzymatique BFCOD (Hasselberg
et al. 2008). Aussi, les modulations de l'activité BFCOD mesurées dans notre étude reflétent-elles tres
certainement la présence de composés de différentes natures (e.g. dioxine, HAP, médicaments,
pesticides) dans les matrices environnementales ce qui peut expliquer les différences de réponses
observés avec les activités EROD.

L’ensemble de ces données démontrent que les substances présentent dans les matrices
sédimentaires testées sont capables d’affecter différents cytochromes P450 hépatiques impliqués
dans le métabolisme de xéno-biotiques et de composés endogenes (P450 1A et 3A) au cours du
développement embryonnaire chez les poissons.

3.4.3. DISCUSSION SUR L’UTILISATION DES BIO-ESSAIS SUR EMBRYONS DE POISSON ZEBRE.

Dans cette partie de I'étude, nous démontrons la faisabilité de mettre en ceuvre des bio-essais
in vivo sur embryons de poissons zébres pour la détection et la quantification d’activité cestrogéniques
et dioxin-like a partir d’extraits organiques de matrices environnementales

Les données obtenues in vivo ont permis de confirmer la présence de composés a activité
cestrogénique dans les eaux de surface de certains sites qui peuvent étre considérés comme
préoccupants pour les organismes aquatiques, comme c’est le cas des eaux de surface de la Loire a
Montjean, du Bedat a Saint Laure, de la Dore a Olliergues. Pour ce dernier site, une réponse
cestrogénique a été obtenue dans le modéle poisson zébre alors qu’aucune activité cestrogénique n’'a
été quantifiée dans la lignée humaine MELN révélant des différences inter-modéles qu’il s’agira de
mieux documenter dans I'avenir. Quoigu’il en soit, pour les sites présentant des profils de danger
particuliers comme c’est le cas de la Dore, le modele poisson zébre in vivo fournit des informations
complémentaires aux modéles in vitro qui permettent une meilleure caractérisation de la
contamination et des effets.

Par ailleurs, nos données confortent celles obtenues in vitro sur les activités dioxin-like en
démontrant la forte occurrence environnementale de ces activités sur I'ensemble des sédiments
investigués. Le site de la Risle apparait de ce point de vue comme particulierement contaminé.

Au sein de la démarche bio-analytique, les bioessais in vivo apportent des informations
toxicologiques pertinentes sur les impacts biologiques potentiels des substances quantifiées dans les
matrices. En effet, ces bioessais se basent sur I'analyse d’expression de genes cibles s’exprimant
dans le foie (cypal et cyp3a) et le cerveau (cypl9alb). Ainsi, au-dela de I'aspect purement bio-
analytique, nos données démontrent que les polluants présents dans la matrice sédimentaire affectent
l'expression d’enzymes impliquées dans le métabolisme des xénobiotiques et de composés
endogénes. De méme, on peut conclure que dans les eaux de surface de certains sites (LOM, BED,
OLL), des polluants cestrogéniques ciblent les cellules gliales radiaires qui jouent un réle
prépondérant dans le développement du cerveau en donnant naissance aux neurones. Ces résultats
suggerent donc un impact potentiel des polluants sur des processus neuro-développementaux.

Enfin, conjointement aux analyses moléculaires et biochimiques, il est possible d’évaluer des
criteres de toxicité plus globaux, lesquels ont permis de mettre en évidence des altérations du
développement embryo-larvaire (e.g. cedemes, malformation de la queue) pour le site de la Risle.
L'utilisation de bio-essai in vivo, plus intégratif que les essais in vitro, permet de tenir compte d’une
complexité biologique (embryon) dans un modeéle de vertébré aquatique. Les réponses obtenues sont
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donc plus pertinentes si I'on souhaite aller plus loin que la simple détection de familles de composés
chimiques.

3.5. CONCLUSIONS SUR L’APPROCHE BIO-ANALYTIQUE /N VITROET IN VIVO

Dans cette partie de I'étude prospective, hous avons mis en ceuvre une batterie de bio-essais
in vitro et in vivo au sein d’'une démarche bio-analytique sur des extraits de sédiment et d’eau de
surface. Du point de vue opérationnelle, nous démontrons la faisabilité d’échantillonner les matrices
environnementales (eau de surface, sédiments) et de tester les extraits organiques sur un panel
d’outils biologiques innovants. Les résultats obtenus a I'aide de ces bio-essais ont permis d’apporter
des informations nouvelles et pertinentes en dressant un bilan de la contamination des systémes
aquatiques par des familles de polluants émergents a activité perturbateurs endocriniens et dioxin-like
et d’identifier des sites particulierement contaminés sur différents bassins. L’établissement de profils
d’activités in vitro, sur la base de la quantification d’équivalents-toxiques, s’avere un outil sensible et
performant pour 1) cribler et hiérarchiser les différents sites et 2) fournir des informations
complémentaires aux analyses chimiques en mettant en exergue l'occurrence de substances a
activité PE et DL, substances qui ne sont que trés partiellement pris en compte par les listes de
surveillance. Nos résultats illustrent également la nécessité de considérer les différents compartiments
du milieu pour une évaluation optimale de la contamination et montrent que les contaminants
responsables d’'une méme activité peuvent différer d’'un compartiment a 'autre.

Cette démarche bioanalytique ouvre donc la voie a des investigations plus poussées pour
identifier les composés responsables des activités biologiques. Cette information serait
particulierement pertinente sur les sites qui se sont révélés trés contaminés ou présentant des profils
atypiques. Dans cette optique, il convient de mettre en place une approche de type EDA (Effect-
Directed Analysis) combinant outils biologiques et analyses chimiques pour isoler les molécules
actives et les identifier par spectrométrie de masse (Brack et al 2003). Une telle approche a par
exemple été entreprise avec succés sur le site d’Olliergues ou divers stéroides d’origine
pharmaceutiques ont été identifiés (Creusot et al, 2014). Il conviendrait de déployer une démarche
similaire sur d’autres sites particuliers comme la Loire a Montjean afin d’identifier les molécules
responsables des activités oestrogéniques mesurées in vitro et in vivo.

Cette étude souléve également la question du choix des bioessais a utiliser au sein d’'une
batterie pour une évaluation du risque pour les organismes aquatiques. Dans notre étude, le bioessai
in vivo sur poisson zébre a fourni des informations importantes en termes d’effet sur organisme entier,
ce que les tests in vitro ne permettent pas d’évaluer. Du point de vue bio-analtyique, Il existe une
bonne concordance, qualitative et quantitative, entre les essais in vitro et in vivo pour 'activité dioxin-
like des sédiments (tous les sites). Pour les activités cestrogénique mesurées dans les POCIS des
réponses spécifiques ont été obtenues a I'aide du modéle poisson zébre pour le site de la Dore a
Olliergues. Des différences notables sont également révélées comme I'absence in vivo de détection
d’effet cestrogénique dans le sédiment, différence qui a par ailleurs été confirmée par un bioessai in
vitro basé sur des cellules de poisson zebre récemment développé (Cosnefroy et al. 2012). Ces
résultats soulévent I'importance du choix du modéle biologique pour évaluer la contamination des
milieux a l'aide de bioessais. Pour une évaluation pertinente du danger PE pour les poissons, il est
important de considérer des bioessais représentatifs des especes du milieu aquatique. En ce sens,
ceux développés chez le poisson zébre peuvent étre préconisés dans cette démarche bio-analytique
des milieux aquatiques.

Les bioessais in vivo permettent en outre de révéler des effets au niveau moléculaire et
biochimique, au sein de tissus cibles (cerveau et foie) dans un organisme en développement. Ainsi, la
comparaison des réponses in vitro et in vivo permet d’envisager la détermination de seuils de réponse
in vitro au-dela desquels on peut s’attendre a un effet a I'échelle de l'organisme. En ce sens,
l'utilisation conjointe des bio-essais in vivo permettent d’apporter des éléments d’information pour une
interprétation toxicologique a la mesure des équivalents toxiques sur la base des bio-essais in vitro. Il
s’agira dans le futur de poursuivre cette démarche en I'appliquant a un ensemble plus conséquent de
sites, afin de confirmer cette tendance et d’affiner des seuils de réponse biologique in vitro.
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4. IMPACTS SUR LES POISSONS SAUVAGES: REPONSES DE
BIOMARQUEURS

4.1. CONTEXTE ET METHODES

Un premier volet de I'étude porte sur I'évaluation des effets induits par les différents stress
présents sur les sites chez le poisson grace a l'utilisation d’'une approche multi-biomarqueurs. Les
biomarqueurs sont des réponses biologiques mesurées au sein d’'un organisme reflétant I'interaction
entre 'organisme étudié et son milieu de vie. De ce fait, les biomarqueurs représentent une réponse
précoce a la contamination intégrant la biodisponibilité des polluants, leur métabolisation par les
organismes, les interactions entre les contaminants ainsi que la sensibilité et la susceptibilité des
especes étudiées. Afin de caractériser au mieux I'impact de la contamination du milieu sur les
organismes qui y vivent, il est désormais reconnu comme nécessaire de recourir a une approche
multi-biomarqueurs combinant des parametres relatifs a différentes fonctions physiologiques des
organismes étudiés et/ou a différents mécanismes d’action des contaminants. Cette approche permet
grace a l'analyse des réponses obtenues i) d’appréhender au mieux les groupes de substances ou les
mécanismes d’action des contaminants qui sont impliqués dans les perturbations mesurées au niveau
des organismes et, ii) d’envisager d’éventuelles conséquences de ces perturbations individuelles sur
les populations. Dans le cadre de I'étude prospective de recherche de micropolluants dans les eaux
de surface des DOM et de métropole, une approche multi-biomarqueurs a été mise en ceuvre en
complément des analyses chimiques mais également des approches écotoxicologiques
précédemment décrites.

Dans ce contexte, un ensemble de bhiomarqueurs relatifs a différentes fonctions
physiologiques et/ou mécanismes d’action des contaminants a été mesuré (Tableau 8).

La défense vis-a-vis des polluants environnementaux. Les poissons disposent de
mécanismes de défense en charge de I'élimination des xénobiotiques. L’induction de ces systémes de
défense va d’'une part signer I'exposition mais également induire un risque de perturbation de la
fitness des organismes du fait de l'utilisation massive d’énergie. Ainsi, la mesure d’indicateurs de
biotransformation (EROD, GST) s’avéere pertinente pour mieux comprendre des perturbations du
métabolisme énergétique en lien avec I'exposition des organismes. De méme, la mesure d'un
marqueur d’atteinte cellulaire comme la lipoperoxydation fournit une information complémentaire
guant aux capacités de défense des organismes.

L’altération neurotoxique. De nombreux polluants environnementaux sont connus pour
altérer la transmission de l'influx nerveux. Cette perturbation peut alors retentir sur le comportement
des individus et sur les fonctions vitales mettant alors en péril le maintien des organismes dans le
milieu. Pour évaluer les atteintes neurotoxiques, la mesure de I'activité cholinestérasique est décrite
comme un biomarqueur pertinent chez les organismes aquatiques.

La reproduction. Cette fonction qui est garante du renouvellement des populations peut se
voir perturber selon différentes voies. La plus connue est celle liée a I'exposition a des perturbateurs
endocriniens qui peut induire une disparition des populations piscicoles. Dans ce contexte, différents
indicateurs peuvent étre mesurées pour diagnostiquer une éventuelle perturbation de la fonction
endocrine (vitellogénine, épaississement de I'épithélium rénal, intersexe).

L’'immunité. Elle est impliquée dans la défense des organismes vis-a-vis des agressions
externes notamment par des pathogenes. Cette fonction peut étre altérée par les polluants
environnementaux entrainant alors une hypersensibilité des organismes et une plus grande
vulnérabilité aux agressions biologiques. Aussi, dans ce contexte, la mesure de différents indicateurs
du statut immunitaire des poissons s’avere pertinente (formule leucocytaire, phagocytose,
apoptose/nécrose, stabilité lysosomale).

La gestion de I’énergie. |l s’agit en effet d’'un processus central qui supporte de nombreuses
fonctions physiologiques (reproduction, immunité, défense...). Aussi, la perturbation des mécanismes
de gestion de I'énergie par des polluants et d’autres stress environnementaux peut avoir des
conséquences sur le maintien des individus et des populations. Afin d’appréhender les perturbations
du métabolisme énergétique, différents paramétres décrits comme de bon biomarqueurs peuvent étre
utilisés en lien avec les capacités digestives ou I'état et 'allocation des réserves énergétiques. C’est
notamment le cas du facteur de condition.
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Tableau 8. Biomarqueurs mesurés chez le poisson dans le cadre de I’étude prospective. Le tableau présente pour chaque parameétre proposé son intérét ainsi que
différentes informations méthologique (type de méthode, organe utilisé, reccommandations d’échantillonnage).

Biomarqueurs

Fonction/mécanisme
d’action

Intérét

Organe utilisé

Méthode

Métabolisation des

Exposition aux polluants agonistes

immunitaire

Activite EROD polluants organiques du récepteur Ah (HAP, PCB,...) Foie Dosage fluorimetrique
Glutathion-S-Tranferase Metabolisation des Exposition a des polluants Foie Dosage colorimétrique
polluants organiques organiques
Exposition a des polluants
Acétylcholinestérase Neurotoxicité neurotoxiques, lien avec Muscle Dosage colorimétrique
perturbations du comportement
Lipo-peroxydation E,ffet d,u §tress oxyqant, Marqueur general.d exposition Foie Dosage fluorimétrique
état général du poisson des organismes
Vitellogénine Reproduction Exp051t19n aux pqllyants Sang ELISA
oestrogéno-mimétiques
Phagocytose Immunité Capapte d? d.e fenses Rate Cytométrie en flux
immunitaires
Flambée oxydative Immunité Capa_c1te d? d_e fenses Rate Cytométrie en flux
immunitaires
Stabilité lysosomale ,Et,at de sante Etat général Rate Cytométrie en flux
général/Immunité
Exposition a des perturbateurs
Intersexe Reproduction endocriniens, perturbation de Gonade Histologie
capacité de reproduction
Agrégats macrophagiques Immunité/Etat général Etat general, perturbation Rein Histologie
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4.2. RESULTATS

4.2.1. PERTURBATION DU METABOLISME DES XENOBIOTIQUES

3 biomarqueurs ont été mesurés au niveau hépatique : I'activité¢  EROD, enzyme de
biotransformation de phase 1 ; l'activité GST, enzyme de biotransformation de phase 2 et les TBARS,
indicateur de lipoperoxydation.

L’'analyse des résultats se fait en comparant la moyenne de chaque site obtenue par des
mesures individuelles effectuées sur 20 poissons environ a une valeur basale construite a partir d’un
historique de données collectées a 'INERIS et intégrant le site du Bramerit & Grandjean (BRA) qui est
la seule station de référence telle que définie par la DCE qui a permis le préléevement de goujons.

Les résultats obtenus (Tableau 9) mettent en évidence une induction de I'activité EROD chez
les poissons provenant de 4 sites (BED, HER, LOI et LOV) qui pourrait traduire I'exposition des
goujons a des polluants organiques métabolisables par des enzymes de phase 1. De méme, des
inductions de l'activité GST ont été mesurées sur 2 sites (LOV et MAD) confirmant I'exposition a des
polluants organiques sur le site de la Loire a Veauchette (LOV). Par contre, aucun phénomeéne
d’inhibition de cette activité enzymatique pouvant traduire une diminution des capacités de défense
des poissons n'a été observé. Pour compléter, peu d’atteintes de type lipoperoxydation ont été
observées puisque seuls les poissons du site MAD présentent une induction significative des TBARS
qui traduit les effets de stress notamment chimiques (en lien avec la réponse de la GST) sur les
membranes cellulaires.

Tableau 9. Déviation par rapport a la référence de 3 biomarqueurs relatifs aux mécanismes de défense vis-a-vis

des xénobiotiques (EROD, GST et TBARS) mesurés chez des goujons échantillonnés sur 14 stations dans le cadre

de I'étude prospective « eau de surface en Métropole ». (+, induction ; =, pas d’effet ; ANOVA suivi d’un test de
Tuckey avec p<0,05)

EROD GST TBARS

AUV
BED
BRA
CHE
HER
YER
Jou
LOA
LOI
LOM
LOV
MAD
OLL
RIS = =

ni+|n
1]
1]

ni+(n
1}
1}

ni+|n|+|n

ni+(+|n
ni+(n

Ces premiers résultats mettent en évidence, sur quelques sites d’étude, la réponse des
organismes a une exposition a des stress pouvant étre de nature diverses mais dont I'origine reste a
préciser.

4.2.2. NEUROTOXICITE

L’activité de I'acétylcholinestérase est mesurée dans le muscle de goujons échantillonnés sur
14 sites. Les résultats sont analysés, comme pour les mécanismes de défense vis-a-vis des polluants,
au regard d’une valeur basale préalablement établie.

Les résultats obtenus (Figure 13) montrent des inhibitions de cette activité enzymatique sur 5
sites d’étude (BED, LOA, LOIl, LOM et LOV). Historiquement décrite comme imputable aux
organophosphorés et aux carbamates, des nombreuses autres familles de molécules peuvent inhiber
l'activité de I'AChE, une inhibition qui peut se traduire sur d’autres fonctions de I'organisme
notamment son comportement. A la lecture de ces résultats, force est de constater que les 4 stations
échantillonnées sur la Loire se caractérisent par une activité AChE faible ce qui pourrait étre expliqué
par les pressions anthropiques exercées sur ce fleuve. A contrario, les goujons échantillonnés sur
I'Yerres a Courtomer (YER) se caractérisent par une induction significative de I'activit¢ AChE. Bien



gue la signification toxicologique de ce phénomene ne soit pas connue, ce type de réponse peut étre
le reflet de I'exposition a différents polluants organiques et minéraux.
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Figure 13. Activité de I’AChE musculaire exprimée en U/g de protéines chez des goujons échantillonnés sur 14
stations dans le cadre de I’étude prospective « eau de surface en Métropole ».

4.2.3. PERTURBATION ENDOCRINIENNE

Afin d’appréhender les effets d’'une exposition a des polluants perturbateurs endocriniens,
deux biomarqueurs sont utilisés : la vitellogénine circulante et I'intersexualité.

Concernant la mesure de la vitellogénine (VTG), les résultats obtenus sont présentés sur la
figure 14. Sur les sites BED et LOV, les goujons méles échantillonnés présentent des concentrations
de VTG élevées (>10 pug/mL) en comparaison aux valeurs basales observées sur les sites non
impactés étudiés dans le cadre de cette étude ou dans d’autres travaux (Sanchez et al., 2011). De
méme, sur le site YER, les poissons intersexués présentent également une concentration de VTG
circulante proche de celle mesurée chez les femelles. Sur ces trois sites, les inductions de VTG
observées traduisent trés certainement une exposition a des polluants perturbateurs endocriniens a
activité oestrogénique. Un profil similaire est observé chez les goujons échantillonnés sur le site OLL.
Toutefois, au regard des résultats de la mesure de l'intersexe observés sur ce site et qui montrent un
occurrence importante (55%) avec une diminution de la proportion de goujons femelles (i.e.
masculinisation ; Sanchez et al., 2011), ce résultat pourrait indiquer soit une synthése naturelle de
VTG par des poissons génétiquement femelles soit une exposition a des polluants pouvant avoir une
activité oestrogénique.
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Figure 14. Concentration de la vitellogénine circulante (ng/mL) chez les goujons échantillonnés dans le cadre de
I’étude prospective. Les histogrammes représentent en bleu les males, en jaune les intersexués et en rose les
femelles.
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Pour ce qui est de Iévaluation de [lintersexualité, deux paramétres sont mesurés :
'occurrence qui représente la proportion de poissons affectés par rapport aux poissons échantillonnés
et la sévérité qui est évaluée en utilisant un indice préalablement développé chez le flet (Bateman et
al., 2009) (Figure 15). Les résultats obtenus montrent que 8 des 14 sites échantillonnés présentent
des poissons intersexués avec une occurrence qui varie entre 5 et 55%. Si chez le goujon, une
occurrence de l'ordre de 5 % peut étre considérée comme normale, force est de constater que
plusieurs sites présentes des occurrences significativement supérieures. C’est notamment le cas de
YER (40%) et de RIS (29%) ou des indices de sévérité significativement plus élevés sont également
observés (8,1 et 2,4 respectivement). Ces réponses traduisent I'exposition des organismes a des
perturbateurs endocriniens et tendent a indiquer de potentielles perturbations de la reproduction.
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Figure 15. Occurrence de I'intersexe exprimée en pourcentage par rapport au nombre de poissons
échantillonnés chez des goujons provenant de 14 stations dans le cadre de I’étude prospective.

4.2.4. IMMUNOTOXICITE

Les mesures de parametres en lien avec le statut immunitaire des poissons ont été réalisées
sur 13 sites. La formule leucocytaire, 'apoptose et la nécrose, la phagocytose et la flambée oxydative
ont été mesurées immédiatement aprés le prélévement des poissons (Tableau 10). L’analyse des
résultats se fait en comparant les résultats obtenus sur un site donné a ceux obtenus sur un site de
référence (BRA).

Tableau 10. Variation des réponses des immuno-marqueurs mesurés chez des goujons échantillonnés sur 13
stations dans le cadre de I'étude prospective. Le site de référence utilisée pour la comparaison est BRA. (+,
induction ; =, pas d’effet ; ANOVA suivi d’un test de Tuckey avec p<0,05)

Formule
leucocytaire
AUV = = + =
BED = = = =
BRA = = = =
CHE = = +
HER = = =
YER = = =
Jou = = =
LOA

LOI
LOM
LOV +
MAD

RIS + +

Nécrose Phagocytose ROS

+

]
+

+ |+
1
I

I
n
+
1}

[}
+

Les résultats obtenus mettent en évidence une déstabilisation leucocytaire associée a une
augmentation de la mortalité cellulaire sur les sites LOV et RIS qui pourraient traduire la réaction des
poissons suite a I'exposition a un stress biologique. De plus, des inductions de la phagocytose et de la
flambée oxydative sont observées sur plusieurs sites (AUV, CHE, JOU, LOM, RIS) et peuvent étre
expliquées pour I'exposition a un stress biologique et/ou a un stress chimique. Force est de constater
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que sur I'ensemble des sites étudiés, aucune inhibition des défenses immunitaires pouvant suggérer
un affaiblissement de I'organisme n’a été observée.

4.3. CONCLUSION SUR LES BIOMARQUEURS

La mesure d’un ensemble de biomarqueurs chez des goujons échantillonnés sur un ensemble

de sites répartis sur le territoire national apporte des éléments de conclusion sur la qualité des milieux
aquatiques étudiés. En effet, sur la base des réponses biologiques observées chez le poisson,
plusieurs sites se distinguent des autres.

La Dore a Olliergues (OLL) ou les poissons présentent une occurrence élevée d’intersexualité
sévére associée a une induction de la vitellogénine circulante. Ce profil de réponses traduit
I'exposition a des polluants perturbateurs endocriniens imputable a la présence d’une activité
industrielle a 'amont du site®.

La Risles a Ambenay (RIS) ou une proportion importante de goujons intersexués a été mise en
évidence traduisant probablement I'exposition des polluants perturbateurs endocriniens.

Le Bedat a Saint Laure (BED) ou une augmentation significative de la vitellogénine circulante a
été mise en évidence chez les goujons males probablement en raison de la pression urbaine
exercée sur le site d’étude.

L'Yerres a Courtomer (YER) ou les poissons présentent un profil de réponse (induction de
I'AChE, de la vitellogénine et intersexualité) qui traduit I'exposition a de multiples stress.

La Loire (LOA, LOI, LOM, LOV) qui est le seul grand fleuve étudié ici sur une grande partie de
son linéaire, présente des poissons qui se caractérisent par une inhibition de I'activité AChE
traduisant I'exposition a un stress neurotoxiques. De plus, les poissons échantillonnés sur le
site de la Loire a Veauchette (LOV) présentent une induction de la vitellogénine ainsi qu’'une
déstabilisation de la formule leucocytaire associée a une augmentation de la mortalité
cellulaire ; un profil qui traduit I'exposition a un panel complexe de polluants chimiques voire
biologiques.

Ces différents résultats montrent l'intérét de la mesure des biomarqueurs chez des poissons

sauvages pour évaluer les effets, sur la santé des organismes, des différentes pressions exercées sur
les sites d’étude. Toutefois, le besoin de disposer d’'une espéce sentinelle bien connue et largement
repartie sur la zone d’étude rend complexe la mise en ceuvre d’'une approche multi-biomarqueurs sur
des poissons sauvages a large échelle.

! Le site de la Dore a Olliergues a fait 'objet d'investigations spécifiques préalablement & cette étude qui ont mis en

évidence le méme profil de réponses du fait de I'exposition a des substances actives médicamenteuses (Sanchez et al. 2011,
Creusot et al. 2014).
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5. CONCLUSION GENERALE

Dans un contexte de surveillance de I'état chimique des masses d’eau, cette étude démontre l'intérét
d’'une batterie de bioessais in vitro et in vivo en tant qu’outil de diagnostic de la qualité chimique et
d’identification des sites d’intérét au regard de la contamination par les perturbateurs endocriniens.
Pour certains sites les plus contaminés (e.g. OLL, YER, RIS, LOM), la mesure de biomarqueurs
biochimiques, notamment d’exposition aux perturbateurs endocriniens (vitellogénine, intersexualité), a
confirmé un impact potentiel de la contamination chimique sur les populations de poissons
autochtones. Si un lien de causalité reste difficile a établir entre exposition chimique et effets chez des
poissons sauvages, en raison des stress multiples auxquels sont soumis ces organismes, il est
notable que le diagnostic basé sur les bioessais et les biomarqueurs identifie les mémes sites comme
étant les plus impactés.

Cette approche présente néanmoins certaines limites. Si elle fournit un premier niveau de diagnostic,
elle ne permet pas d’identifier formellement les molécules responsables des effets. Dans ce but, une
démarche combinant approches biologique et analytique, de type EDA, peut étre préconisée. Si les
bioessais in vitro basés sur cellules humaines apparaissent des outils sensibles et performants pour le
criblage d’échantillons, les bioessais in vivo restent indispensables pour une évaluation des effets a
I'échelle de l'individu. Notamment, dans une démarche d’évaluation du risque pour les organismes
aquatiques, la définition de la batterie de bioessais apparait déterminante. Notre étude confirme la
pertinence du modéle poisson zebre dans une démarche intégrée in vitro et in vivo pour la
caractérisation de PE au sein de mélanges environnementaux.

Au niveau national et international, il y a aujourd’hui consensus de la part des acteurs scientifiques et
réglementaires pour considérer ces outils et les inclure dans les stratégies a mettre en place pour la
future surveillance des substances émergentes dans les milieux aquatiques. Néanmoins I'évaluation
de l'opérationnalité d’'une telle démarche basée sur les réponses biologiques reste un axe de
recherche et de développement important.2

Du point de vue opérationnel, notre étude a permis de révéler et de caractériser la contamination des
milieux par des molécules a activité de perturbateurs endocriniens ; les analyses chimiques
n’expliquant pas ou que trés partiellement les activités biologiques mesurées par les bioessais. Ces
résultats soulévent d’'une part la nécessité de mieux renseigner ces activités biologiques de maniere
plus systématique dans le cadre de la surveillance des milieux, d’autre part d’identifier les molécules

responsables de ces activités afin d’affiner la liste des substances prioritaires a surveiller.

Au regard des limites des analyses chimiques ciblant des composés individuels, I'intégration de
bioessais permettant une détection plus exhaustive de contaminants d’intérét écotoxicologique peut
étre préconisée si I'on souhaite correctement évaluer I'état de contamination des masses d’eau. Notre
étude montre l'opérationnalité et la complémentarité des outils biologiques mis en ceuvre pour la
détection et la quantification de familles de polluants émergents (e.g. PE) ainsi que I'évaluation de
leurs impacts des populations autochtones. Si les bioessais (in vitro et in vivo) peuvent étre appliqués
en routine sur des matrices environnementales faciles a échantillonner (sédiments, eaux de surface),
une meilleure connaissance de leur pouvoir prédictif. En particulier, I'établissement de concentrations
seuils in vitro au-dela desquelles un danger est mesuré in vivo constitue un axe de développement
qu’il s’agira de poursuivre pour affiner le diagnostic a l'aide de ces outils. Enfin, si les biomarqueurs
peuvent, sur certains sites particuliers, rendre compte d’'un impact des contaminants sur les individus
peuplant ces sites, sa mise en ceuvre logistique a large échelle constitue un enjeu.

2 Différents travaux sur I'évaluation, la validation et la standardisation des bioessais sont actuellement menés dans le
cadre de groupes de travail (e.g. NORMAN, AQUAREF) ou de projets collaboratifs (e.g. FP7-EDA-EMERGE, FP7-

SOLUTIONS) auxquels I'INERIS participe.
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Annexe 1. Quantification des activités PE (Bio-TEQ) in vitro dans les sédiments au regard des pressions, du bassin, de la teneur en carbone organique total
(COT), de I'état écologique et de I'état chimique des sites investigués.

ER Anti-AR GR PXR TCDD-like HAP-like Pression Bassin  COT état écologique état chimique

ngE2-EQ/g pgFlu-EQ/g  pgDex-EQ/g upgSR-EQ/g ngTCDD-EQ/g  pgBaP-EQ/g 2011 2011
AUV n.d. n.d. n.d. 2.2 1.0 5.2 Agricole AG 1.25 bon bon
GAR n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. Agricole AG 4.34 moyen bon
HER 0.4 n.d. n.d. 0.5 0.7 0.8 Urbaine AG <04 moyen bon
BRA 3.6 34.1 n.d. 2.9 14.8 23.1 Industrielle AG 3.46 moyen bon
Jou n.d. n.d. n.d. 0.8 15 12.0 Industrielle LB 0.46 moyen mauvais
SAR n.d. 28.6 n.d. 35 13.2 39.4 Urbaine LB 1.7 bon mauvais
LOM 0.3 n.d. n.d. 0.4 2.1 4.0 Agricole LB <04 bon mauvais
LOB n.d. n.d. n.d. 0.7 24.1 22.9 Agricole LB 5.23 moyen bon
LOI 3.2 153.3 n.d. 15.0 13.1 42.4 Urbaine LB 5.71 mediocre mauvais
OLL n.d. n.d. n.d. 2.5 2.4 4.1 Industrielle LB 0.27 bon bon
LoV n.d. 43.0 n.d. n.d. 335 81.1 Urbaine LB 3.77 mediocre mauvais
BED 0.6 38.2 n.d. 25 18.1 11.1 Urbaine LB 0.91 mauvais mauvais
YER 9.3 117.6 n.d. 44.3 31.8 59.4 Agricole SN 7.39 mediocre mauvais
SOuU 1.3 35.6 n.d. 9.4 5.4 15.9 Agricole SN 5.41 moyen mauvais
CHE 0.7 59.1 n.d. n.d. 37.3 35.0 Mauvais état SN 3.32 bon mauvais
MAR 1.2 65.9 n.d. 0.6 4.9 5.1 Urbaine SN 0.52 bon mauvais
RIS n.d. 202.0 n.d. 4.3 69.6 96.0 Industrielle SN 5.88 mauvais mauvais
MAD 34 190.5 n.d. 3.3 32.8 56.1 Agricole RM 4.67 moyen mauvais
LUE n.d. n.d. n.d. 0.6 1.9 3.2 Référence RMC 0.44 moyen bon
YSE 1.0 25.2 n.d. 10.9 2.3 16.3 Agricole AP 2.95 mauvais mauvais
LOD 0.01 0.2 0.04 0.1 0.9 0.0005

n.t., échantillon non testé
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Annexe 2. Quantification des activités PE (Bio-TEQ) in vitro dans les POCIS au regard des pressions, du bassin, de la teneur en carbone organique total

(COT), de I'état écologique et de I'état chimique des sites investigués

ER Anti-AR GR PXR TCDD-like HAP-like Pression Bassin état écologique  état chimique

ngE2-EQ/g HLB pugFlu-EQ/g HLB  pgDex-EQ/g HLB  pugSR-EQ/g HLB  ngTCDD-EQ/g HLB  pgBaP-EQ/g HLB 2011 2011
AUV 1.9 134.8 n.d. 13.660 n.d. 2.4 Agricole AG bon bon
GAR <LOQ 80.2 n.d. 16.026 n.d. 2.3 Agricole AG moyen bon
HER n.d. n.d. n.d. 29.546 12.6 3.7 Urbaine AG moyen bon
BRA 1.3 n.d. n.d. 6.327 n.d. 1.4 Industrielle AG moyen bon
Jou n.d. n.d. n.d. 8.674 n.d. 2.4 Industrielle LB moyen mauvais
SAR 3.7 143.2 n.d. 7.999 n.d. 25 Urbaine LB bon mauvais
LOM 198.6 89.9 n.d. 12.359 n.d. 2.2 Agricole LB bon mauvais
LOB n.d. 64.6 n.d. 11.536 n.d. 1.4 Agricole LB moyen bon
LOI 2.4 70.0 n.d. 5.284 n.d. 1.6 Urbaine LB mediocre mauvais
OoLL n.d. n.d. 80.5 17.584 4.5 4.3 Industrielle LB bon bon
Lov 11.9 50.5 n.d. 14.554 n.d. 3.0 Urbaine LB mediocre mauvais
BED 29.6 178.5 n.d. 19.505 n.d. 2.9 Urbaine LB mauvais mauvais
YER n.d. 136.0 n.d. 10.817 n.d. 1.8 Agricole SN mediocre mauvais
SOou 9.1 n.d. n.d. 28.078 n.d. 3.1 Agricole SN moyen mauvais
CHE n.d. n.d. n.d. 13.699 n.d. 1.2 Mauvais état SN bon mauvais
MAR n.d. 58.7 n.d. 5.533 n.d. 1.4 Urbaine SN bon mauvais
RIS 3.9 n.d. n.d. 19.102 n.d. 3.1 Industrielle SN mauvais mauvais
MAD 3.8 147.6 n.d. 16.378 5.4 4.7 Agricole RM moyen mauvais
LUE 1.0 317 n.d. 3.494 n.d. 5.9 Référence RMC moyen bon
YSE n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. n.t. Agricole AP mauvais mauvais
LOD 0.04 0.8 0.13 0.4 3.1 0.008

n.t., échantillon non testé car non échantillonné

45/50



Annexe 3. Liste des composés PE analysés dans le cadre de 'étude prospective et du réseau de
surveillance DCE ainsi que le potentiel relatif de chacun de ces composés pour les activitts EROD
24h (TCDD-EF), EROD 4h (BaP-EF), PXR-like (SR12813-EF) et oestrogénique (E,-EF).

TCDD-EF BaP-EF  SR12813-EF E2-EF

Hormones  Estrone n.a. n.a. n.a. 0.02
Mestranol n.a. n.a. n.a. 0.02
Médicaments Carbamazepine n.a. n.a. 1.0E-03 n.a.
Diazepam n.a. n.a. 2.0E-03 n.a.
Clotrimazole n.a. n.a. 0.04 n.a.
Triclosan n.a. n.a. 6.0E-03 n.a.
Tamoxifen n.a. n.a. n.a. n.a.
Plastifiants 3 5-Di-tert-butylphenol n.a. n.a. n.a. n.a.
2,6-Di-tert-butylphenol n.a. n.a. n.a. n.a.
4-tert-butylphénol n.a. n.a. n.a. n.a.
4-tert-octylphenol n.a. n.a. n.a. 1.1E-04
Bisphenol A n.a. n.a. 0.03 4.5E-05
Propylparaben n.a. n.a. n.a. 7.4E-06
Pesticides  Alpha-cyperméthrine n.a. n.a. 0.03 1.0E-06
Prochloraz n.a. n.a. n.a. n.a.
DDD 44’ n.a. n.a. 0.04 6.8E-07
DDE 44 n.a. n.a. n.a. n.a.
Méthoxychlore n.a. n.a. n.a. 3.2E-06
Métolachlore n.a. n.a. 0.07 4.3E-06
Trans-Nonachlor n.a. n.a. 0.02 n.a.
HAP Dibenzo(aj)anthracene 6.1E-03 3.7 n.a. n.a.
Dibenzo(a,c)anthracene 6.1E-03 3.7 n.a. n.a.
Benzo(e)pyrene 5.1E-04 1.0 n.a. n.a.
Benzo(g,h,i)fluoranthene  4.2E-03 2.9 n.a. n.a.
Benzo(j)fluoranthéne 4.2E-03 2.9 n.a. n.a.
Benzo(k)fluoranthéne 4.2E-03 2.9 n.a. n.a.
Chryséne 3.8E-04 0.3 n.a. n.a.
Benzo(b)fluoranthéne 4.6E-04 0.7 n.a. n.a.
Benzo(a)anthracene 9.8E-05 0.3 n.a. n.a.
Benzo(a)pyréne 5.1E-04 1 n.a. n.a.
Indéno(123cd)pyréne 1.6E-03 0.8 n.a. n.a.
PCB PCB 180 n.a. n.a. 0.01 n.a.
PCB 101 n.a. n.a. 0.003 n.a.
PCB 138 n.a. n.a. 0.01 n.a.
PCB 153 n.a. n.a. 0.01 n.a.

n.a. non actif



Annexe 4. Comparaison des valeurs de chem-TEQ et de bio-TEQ

AhR-24h AhR-4h PXR ER
ng TCDD-EQ/g sed. ng BaP-EQ/g sed. ng SR-EQ/g sed. ng E2-EQ/g sed.
YSE > ChemTEQ 0.736 676.134 0.164 0.001
BioTEQ 2.0 16338.0 10882.0 0.1
% chem/Bio 36.8% 4.1% <0.1% 1.1%
MAD > ChemTEQ 1.2 915.8 1.0E-02 1.7E-07
BioTEQ 33.0 56127.0 3.3 3.4
% chem/Bio 3.7% 1.6% 0.3% <0.1%
SouU > ChemTEQ 0.4 268.4 0.5 6.1E-04
BioTEQ 5.0 15828.0 9426.0 13
% chem/Bio 7.7% 1.7% <0.1% <0.1 %%
RIS > ChemTEQ 54 4065.7 0.1 n.d
BioTEQ 70.0 96965.0 4272.0 n.d
% chem/Bio 7.8% 4.2% <0.1% -
YER > ChemTEQ 12 918.2 0.2 1.5E-05
BioTEQ 32.0 59380.0 44279.0 9.3
% chem/Bio 3.8% 1.5% <0.1% <0.1%
CHE > ChemTEQ 1.3 966.1 nd 1.3E-07
BioTEQ 37.0 35026.0 n.d 0.7
% chem/Bio 3.4% 2.8% - <0.1%
MAT > ChemTEQ 0.1 96.7 n.d n.d
BioTEQ 5.0 5087.0 635.0 1.2
% chem/Bio 2.2% 1.9% - -
LOB > ChemTEQ 1.0 784.9 1.3E-02 6.4E-06
BioTEQ 24.0 22905.0 745.0 -
% chem/Bio 4.1% 3.4% <0.1% -
LoV > ChemTEQ 35 2963.5 3.6E-02 4.3E-04
BioTEQ 33.0 81313.0 n.d n.d
% chem/Bio 10.7% 3.6% - -
LOI > ChemTEQ 15 1273.5 0.1 9.4E-07
BioTEQ 13.0 42358.0 14987.0 32
% chem/Bio 11.8% 3.0% <0.1% 0.1%
BED > ChemTEQ 0.4 283.7 2.2E-02 4.6E-04
BioTEQ 18.0 11083.0 2491.0 0.6
% chem/Bio 2.2% 2.6% <0.1% 0.1%
OLL > ChemTEQ 0.1 52,5 2.8E-02 1.2E-05
BioTEQ 2.0 4077.0 n.d n.d
% chem/Bio 3.0% 1.3% - -
SAR > ChemTEQ 1.1 841.8 1.6E-02 6.7E-06
BioTEQ 13.0 39390.0 3478.0 n.d
% chem/Bio 8.6% 2.1% <0.1% -
Jou > ChemTEQ 0.1 46.3 n.d 2.5E-03
BioTEQ 32.0 59380.0 804.0 n.d
% chem/Bio 0.2% 0.1% - -
LOM % ChemTEQ 0.0 37.2 n.d n.d
BioTEQ 2.0 4000.0 390.0 0.3
% chem/Bio 2.1% 0.9% - -
BRA > ChemTEQ 0.7 544.2 n.d n.d
BioTEQ 15.0 23071.0 2874.0 3.6
% chem/Bio 4.7% 2.4% - -
HER > ChemTEQ 0.0 2.6 n.d n.d
BioTEQ 1.0 776.0 455.0 0.4
% chem/Bio 0.2% 0.3% - -
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AUV > ChemTEQ 0.1 77.8 4.6E-03 7.6E-08
BioTEQ 1.0 5171.0 2172.0 n.d
% chem/Bio 8.7% 1.5% <0.1% -

LUE > ChemTEQ 0.1 46.6 n.d n.d
BioTEQ 2.0 3220.0 606.0 n.d
% chem/Bio 3.0% 1.4% - -
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Annexe 5. Concentration induisant 20% d’effet (CE,) sur I'activité enzymatique hépatique BFCOD
mesurée chez des embryons de poissons zebres exposés aux extraits organiques de sédiments. Pour
les sites BRA et CHE, la CE,y n’a pu étre calculée car 'ensemble des dilutions de I'extrait induisait
une réponse maximale. Cette réponse maximale (100% d’induction) est égale a la réponse observée
chez des embryons exposés a la substance de référence, la TCDD a 0.05 nM.

Site Induction (+) / CE,o induction activité
Inhibition(-) BFCOD
(gEQsed/L)
AUV + 1.51
GAR Non testé
HER + 3.02
BRA + <0.24
JOU + 3.34
SAR
LOM + 3.39
LOB + 0.16
LOI + 1.16
OLL + 2.70
LOV -(*)
BED + 1.71
YER Non testé
SOuU =
CHE + <0.52
MAR + 3.52
RIS + 0.85
MAD + 0.11
LUE + 0.5
YSE + 1.21

(*) 100% de mortalité observée a la plus faible dilution testée
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