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Introduction générale

L’accroissement des activités industrielles et agricoles ainsi que Dexpansion de
I'urbanisation sont a l'origine d’une augmentation croissante des rejets de contaminants dans
I'environnement avec comme réceptacle final les milieux aquatiques. Ainsi, plus de 100.000
molécules chimiques liées a des activités humaines sont retrouvées dans lenvironnement
(Depledge and Galloway 2005). Cette contamination des milieux aquatiques constitue une
préoccupation majeure, que ce soit dans I'opinion publique ou pour la communauté scientifique
(Schwarzenbach et al. 2006) et a ainsi conduit a la mise en place de plusieurs réglementations
nationales et internationales. Nous pouvons notamment citer la Directive Cadre sur I'Eau
(2000/60/CE, DCE) qui vise a prévenir et réduire la contamination des eaux, promouvoir une
utilisation durable des ressources, protéger l'environnement et améliorer I'état chimique et
écologique des écosystemes aquatiques, ou encore le programme d’enRegistrement, Evaluation et
Autorisation des substances Chimiques (REACH) qui a pour role d'assurer un niveau élevé de
protection pour la santé humaine et l'environnement contre les dangers que peuvent poser les
produits chimiques mis sur le marché. Ces réglementations conduisent a une multiplication des
évaluations écotoxicologiques pour diagnostiquer et/ou prédire une dégradation potentielle de la

qualité des milieux aquatiques.

Depuis quelques décennies, ’écotoxicologie, discipline située notamment a l'interface de
I'écologie et de la toxicologie, tente de répondre a ces questionnements. I’écotoxicologie est
définie comme la discipline qui évalue les effets des perturbations physiques et chimiques sur les
étres vivants, les voies de transfert des contaminants et leurs actions sur 'environnement
(Truhaut 1977). Elle vise a offrir des données et des méthodologies permettant la gestion des
risques de contaminations zia la prédiction de leurs impacts sur la santé et les écosystemes.
Jusqu’a présent, I’écotoxicologie a principalement développé des connaissances au laboratoire, sur
des especes modeles (eg. clones de Daphnies, souches de Chironomes, lignées de poissons
Pimephales, Danio, etc.), autour des effets des contaminants au niveau sub-individuel et individuel.
Aujourd’hui, I’écotoxicologie élargit ses objectifs en se questionnant sur la pertinence écologique
de Pévaluation du risque qu’elle propose : qu’en est-il des effets potentiels ou actuels pour les
biocénoses des milieux contaminés (Chapman 2002 ; Van Straalen 2003 ; Relyea and Hoverman

2006 ; Schmitt-Jansen et al. 2008)?

Jusqu’a présent, la démarche réductionniste adoptée par I’écotoxicologie ne permettant
pas de répondre aux échelles d’organisation d’intérét (i.e., population, communauté) fixées par les

réglementations environnementales, des approches plus systémiques tournées vers I’écologie sont

35



Introduction générale

actuellement mises en ceuvre (Baird et al. 2007 ; Liber et al. 2007). Afin de pouvoir tenir compte
de la complexité des systemes écologiques étudiés, deux méthodes principales sont proposées : 1-
analyser directement la réponse des niveaux plus intégrés (i.e., population, communauté : Hickey
and Clements 1998 ; Baird and Van den Brink 2007 ; Moser et al. 2007) ou 2- expliciter les liens
entre les niveaux d’organisation inférieurs (sub-individuel et individuel) et les niveaux
populationnels ou communautaires en faisant appel a la modélisation (Calow and Forbes 1998 ;
Ares 2003 ; Forbes et al. 2006 ; Forbes et al. 2008 ; Manyin and Rowe 2008 ; Crone et al. 2009 ;
Pedersen et al. 2009).

La pertinence de cette deuxie¢me approche basée sur la méthodologie d’extrapolation
entre différents niveaux d’organisation biologique est conditionnée par la possibilité d’expliciter
des liens mécanistes entre les réponses a ces différents niveaux d’organisation (Calow and Forbes
1998 ; Ares 2003 ; Forbes et al. 2006 ; Forbes et al. 2008 ; Manyin and Rowe 2008 ; Crone et al.
2009 ; Pedersen et al. 2009). Comprendre les liens entre ces différents niveaux d’organisation
représente actuellement I'une des préoccupations centrales de la communauté des
écotoxicologues (Forbes et al. 2006 ; Baird et al. 2007a ; Liber et al. 2007 ; Forbes et al. 2008 ;
Galic et al. 2010 ; Hommen et al. 2010) pour proposer des outils interprétables en termes de
relation causale avec la contamination chimique ainsi qu’en termes d’impact sur la fitness de la
population dans les milieux concernés. Les modeles démographiques de dynamique de
population ont ainsi été proposés comme de bons outils pour réaliser ces liens. Caswell (1996)
propose une méthodologie permettant d’appréhender I'impact populationnel des contaminations
a partir des effets obtenus lors d’expériences d’exposition de petits groupes d’individus (ze.,
bioessais). Ces bioessais rendent compte des effets d’'un toxique en particulier (Ze, lors
d’expérience au laboratoire, en mésocosmes) ou de la contamination globale d’un site (z.e., via des
encagements 7 sitn d’organismes) sur différents traits de vie tels que les taux de survie, les taux de
técondité ou encore les taux de croissance. En appliquant ces effets au niveau des parametres
d’entrée de modeles de dynamique de population, il est alors possible de calculer différents
indicateurs (Ze., taux d’accroissement asymptotique de la population, structure en taille ou en age
stable, temps de génération, valeurs reproductives, ex.) qui permettent de décrire les effets sur
une population (Caswell 1996 ; Lopes et al. 2005 ; Billoir et al. 2007 ; Charles et al. 2009).
Cependant, bien que cette démarche d’extrapolation entre niveau individuel et populationnel soit
bien acceptée d’un point de vu théorique, les exemples concrets restent encore relativement rare
et concernent principalement des études prédictives de I'impact des contaminants au laboratoire

(Miller et al. 2007 ; Manyin and Rowe 2008 ; Pedersen et al. 2009).
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Les modeles utilisés a ’heure actuelle, encore tres simples, doivent étre améliorés pour
pouvoir étre utilisés lors du diagnostic de la qualité des milieux aquatiques et proposer une
évaluation au niveau populationnel qui soit pertinente et réaliste d’un point de vue écologique.
Ainsi, plusieurs questions restent encore en suspens. De nombreux facteurs sont susceptibles de
conférer des différences de sensibilité populationnelle lors de 'exposition a un facteur de stress
toxique. Par exemple, plusicurs études commencent a souligner des différences de sensibilité
entre populations ou entre espeéces (Amiard-Triquet et al. 2011) qui devraient étre prises en
compte. Nous pouvons également nous demander s’il est nécessaire de tenir compte de la

variabilité saisonniere de la dynamique des populations.

En outre, ces modeles intégrent généralement des effets observés lors de I’étude de
Ialtération de traits de vie tels que la croissance ou la reproduction lors de I'exposition aux
contaminants. Une des difficultés lors de I'étude de ces traits de vie et de Ilinterprétation
démographique de leur altération est qulils sont fortement influencés par des perturbations
toxiques mais aussi par des facteurs environnementaux (e.g, température ou conductivité de 'eau
notamment) et biotiques (e.g, taille, sexe, statut reproducteur...) qui peuvent constituer ainsi des
facteurs de confusion pour la lecture des effets toxiques, en particulier lors d’expérimentation 7
sitn pour lesquelles ces facteurs sont difficilement controlables. La encore, les méthodes de
modélisation représentent des outils intéressant afin de modéliser I'influence de ces facteurs de
confusion (Maltby et al. 2002 ; Moreira et al. 2006 ; Krell et al. 2011). En effet, ces méthodes
rendent possible la définition de gammes de valeurs de références qui tiennent compte de
Iinfluence de ces facteurs sur les traits de vie en absence de contamination. Ainsi, il devient
possible d’intégrer dans les modéles de dynamique de populations des effets qui correspondent
bien a une réponse des organismes face a un stress toxique et non pas a un effet de

Penvironnement.

Centré sur 'utilisation de Gammarus fossarum et Potamopyrgus antipodarnm comme « especes
sentinelles », c’est dans ce contexte que ce travail doctoral a été mis en place avec un double
objectif :

1- d’une part, avancer dans la compréhension des réponses biologiques observées sur le
terrain au niveau individuel. Pour cela, nous avons développé une méthodologie permettant de
prendre en compte 'influence des facteurs de confusion (e.g, température, conductivité de I'eau
taille, sexe, stade de développement) pour la lecture des tests 7z si## utilisant des traits de vie

démographiques comme marqueurs de toxicité (ze., reproduction, croissance, alimentation).
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2- et d'autre part, développer une méthodologie permettant linterprétation au niveau
populationnel des effets mesurés lors de ces tests en nous focalisant sur I'influence des histoires
de vie dans la sensibilité démographique des populations (variabilité entre especes et variabilité
saisonniere). Pour cela, nous avons mis en place une double approche combinant un travail

expérimental (e.g, suivi démographique, encagements z situ) et de modélisation.

Ce document se structure en quatre chapitres. Le chapitre I est une synthese
bibliographique centrée sur ’évaluation de la qualité écotoxicologique des milieux aquatiques et
plus particulierement sur les apports des approches multi-échelles et de I'utilisation des modeles
dans ce contexte. Le chapitre II présente de maniere détaillée les deux especes que nous avons
choisies pour répondre a nos objectifs : le crustacé amphipode Gammarus fossarum et le mollusque
gastéropode Potamopyrgus antipodarum ainsi que les différents protocoles des expérimentations
mises en oeuvre durant ce travail (Ze, expérimentations au laboratoire, encagement 7 situ, suivi
démographique des populations). Le chapitre III présente les résultats obtenus pour répondre
au premier objectif traitant de 'amélioration de la lecture des tests zz situ au niveau individuel
chez Gammarus fossarum via la prise en compte de linfluence des principaux facteurs de
confusions. Le chapitre IV présente les modeéles de dynamique de populations que nous avons
développés pour nos deux especes. Il se découpe en deux grandes sous-parties : 1-une premicre
centrée sur la construction des modeles de dynamique de population pour nos deux espéces et
sur leur analyse afin de répondre a nos questions concernant la comparaison de la sensibilité
démographique de nos deux especes ainsi que les variations saisonnicres de cette sensibilité ; et 2-
une deuxiéme partie qui est une illustration a partir d’un cas d’étude chez Gammarus fossarnm nous
permettant de souligner sur un cas concret (ze., 'étude de I'impact d’une station d’épuration) les
intéréts de nos modeles de dynamique de populations pour I'évaluation écotoxicologique des
effets observés zn situ. Enfin, ce manuscrit se termine par une conclusion sur les principaux

résultats obtenus au cours de ce travail doctoral ouvrant sur les perspectives envisagées.

38









CHAPITRE I

Synthese bibliographique

Le premier chapitre de ce travail est une synthese bibliographique des approches actuelles
relatives aux différentes méthodes d’évaluation de I'impact des contaminants chimiques sur la
qualité biologique des milieux aquatiques a travers ’étude des différents niveaux d’organisation
biologiques (e.g, cellule, tissus, organisme, population) et au role de la modélisation lors de I’étude
de ces différents niveaux. L’accent étant mis particuliecrement sur lutilisation de la modélisation
statistique et dynamique en écotoxicologie afin 1- d’appréhender Pinfluence des facteurs de
confusion pour la lecture des biotests, en particulier 7 sitn, et de souligher comment la
modélisation peut ainsi permettre de les rendre comparables dans le temps et ’espace ; 2 -
d’extrapoler les effets observés lors des tests réalisés sur des marqueurs individuels vers

des effets potentiels au niveau des populations.
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1 Nécessité d’une évaluation multi-échelles des effets des contaminants dans les

milieux aquatiques

1.1 Les limites de 'approche chimique

Dans les écosystemes aquatiques, les organismes vivants sont constamment exposés a de
nombreux facteurs de stress d’intensité variable, que ce soit des facteurs de stress chimiques liés a
la présence de contaminants dans le milieu (eg, pesticides, métaux) ou des facteurs de stress
physiques liés a des modifications de I’habitat (eg, réchauffement climatique, canalisations,
barrages). I’évaluation de la qualité des milieux aquatiques, qu’il s’agisse des milieux marins ou
dulcaquicoles, constitue donc une priorité pour les gestionnaires. Ce constat a conduit dans un
premier temps les écotoxicologues a évaluer Iétat écologique des milieux aquatiques en
recherchant divers contaminants (e.g., pesticides, métaux, composés organiques, médicaments) vz
des dosages chimiques dans la colonne d’eau, les sédiments ou encore a travers la mesure de
bioaccumulation de ces composés dans les organismes. Cependant, il est rapidement apparu que
les analyses chimiques ne pouvaient, a elles seules, suffire pour évaluer les effets des
contaminants sur les écosystemes aquatiques. En effet, chaque jour, de nouvelles substances
chimiques sont découvertes et utilisées par les différents acteurs sociaux. Ainsi, on estime que
plus de 100.000 molécules chimiques liées a des activités humaines sont retrouvées dans
I'environnement avec comme réceptacle final les différents écosystemes aquatiques (e.g., lacs,
rivieres, mers, océans) (Depledge and Galloway 2005). Il devient alors évident qu’il est impossible
d’envisager de toutes les rechercher par des dosages chimiques lors de I'évaluation de la qualité de
Peau sur un site donné. De plus, une analyse chimique seule ne permet pas de déterminer si une
substance ou un mélange de substances ont, ou non, des effets sur les différentes espéces
composant I’écosysteme. C’est pourquoi, dans un second temps, ’évaluation de la qualité des
milieux aquatiques s’est appuyée sur une double approche comprenant d’une part des analyses
chimiques et d’autre part des analyses de I’état écologique des biocénoses. Pour analyser ces

dernieres, différents indicateurs biologiques ont alors été développés.

43



Chapitre 1

1.2 Les indices au niveau des communautés

Historiquement, I'évaluation de la qualité d’un milieu et sa surveillance dans le temps a
partir de ’étude des organismes aquatiques a commencé en s’appuyant sur le suivi d’indicateurs
basés sur la présence et 'abondance de différentes especes animales et végétales. De nombreuses
revues font état de Pemploi de ces bioindicateurs communautaires (Blandin et al. 1986 ;
Rosenberg and Resh 1993 ; Archaimbault 2003), nous ne les aborderons que tres succinctement
dans ce rapport. En France, plusieurs de ces indices ont fait I'objet d’'une normalisation ou d’une
standardisation (e.g, Indice Biologique Global Normalisé, Indice Biologique Diatomées, Indice
Poisson Riviere, Indice Biologique Macrophyte en Riviere, Indice Oligochete de Bioindication
des Sédiments). Les invertébrés aquatiques représentent des modeles tres intéressants pour de tels
indicateurs de part leurs avantages méthodologiques (eg, facile a échantillonner, manipuler,
transporter) et leur pertinence écologique (e.g, grande diversité phylogénétique, forte variabilité
des modes de vie, importante sensibilit¢é aux contaminants). Depuis I'adoption par la
communauté européenne de la Directive Cadre sur I'Eau (Ze, DCE, 2000/60/CE) et la
publication de la directive fille (e, 2008/105/CE), évaluer I’état écologique des milieux
aquatiques, améliorer cet état ou maintenir un bon état sont des défis auxquels sont confrontés
les écotoxicologues, les écologues et les gestionnaires des milieux aquatiques. L’étude des
communautés d’invertébrés a permis de fournir des données pertinentes sur I’état écologique des
milieux aquatiques. Toutefois deux grandes limites a l'utilisation de ces indices peuvent étre
soulignées (Lacaze 2011) : 1- tout d’abord, il est impossible de discriminer les effets toxiques dus
a la présence de contaminants, des effets écologiques liés a une altération de I’habitat par
exemple. Ainsi, ces indicateurs sont a ’heure actuelle tres peu spécifiques et ne permettent pas de
discriminer la nature du stress toxique et les mécanismes d’action sous-jacents. 2- ces indices sont
trés peu précoces puisqu’ils sont basés en grande partie sur la présence ou non de certaines
especes et ne permettent donc que de constater les effets passés d’une contamination. Or, ces
différents criteres (spécificité et précocité) sont indispensables pour une évaluation pertinente de
la qualité des milieux aquatiques et notamment pour répondre aux questions soulevées par la

DCE.
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1.3 : Nécessité d’une approche multi-échelles

Afin de tenir compte de ces limites, une alternative aux indices de communauté a été
récemment proposée : I’étude de I'effet des contaminations au niveau des organismes (Allan et al.
2006 ; Chapman 2007 ; Dagnino et al. 2008 ; Damasio et al. 2008) sur des especes sentinelles
représentatives du milieu étudié (Cairns and Pratt 1993 ; Lagadic et al. 1997). Ces espéces peuvent
alors étre étudiées a différentes échelles biologiques a travers I'analyse de marqueurs au niveau
sub-individuel (eg, cellule, tissu), individuel (eg., traits de vie, comportement) ou populationnel

(e.g., densités, structure en classes, taux de croissance de la population).

L’étude des différents niveaux d’organisation biologique représente de nos jours une
approche incontournable en écotoxicologie (Lagadic et al. 1997 ; Clements 2000 ; Amiard and
Amiard-Triquet 2008). En effet, un des objectifs majeurs de Iécotoxicologie est d'intégrer toutes
les informations depuis la source d’une contamination jusqu'a ses conséquences au niveau des
populations afin d'atteindre une échelle pertinente en terme de fonctionnalité (Newman and
Clements 2008). Au dela des effets avérés sur la cellule, le tissu ou l'individu, il s’agit de savoir si
ces effets peuvent étre traduits a un niveau d’organisation biologique supérieur. Par exemple, il
s’agit de comprendre si les effets observés en aval dune station d’épuration ou d’une zone
industrielle auront a long terme des conséquences néfastes sur la dynamique des populations
autochtones. Ou encore, dans une démarche prédictive, de comprendre si les effets observés lors
de I’évaluation d’une nouvelle substance chimique sont limités a des conséquences sub-
individuelles sur certaines fonctions précises de l'organisme ou si les populations et les

écosystemes potentiellement exposés risquent d’étre perturbés.

Le grand intérét de ces approches multi-échelles réside dans le fait que I’étude des
différents niveaux d’organisation va permettre d’offrir une évaluation a la fois sensible, spécifique,
précoce et pertinente d’un point de vue écologique (Figure I-1). Ainsi, les niveaux d’organisation
biologiques inférieurs (e.g., cellule, tissu) sont généralement sensibles, spécifiques a certains types
de contaminants et tres précoces (Hanson 2009b) mais peu pertinents d’'un point de vue
¢cologique. A T'opposé, les niveaux d’organisation supérieurs (e.g, population) sont généralement
beaucoup moins spécifiques et précoces mais ils présentent une plus grande pertinence
écologique et représentent donc de bons niveaux de compréhension pour répondre aux
demandes des réglementations, a savoir l'effet des contaminants au niveau des populations

naturelles et des biocénoses.
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e.g., disparition d’especes, prédation, compétition,
perturbation des cycles biogéochimiques

Figure I-1: Liens entre les différents niveaux d’organisation biologique (modifié¢ d’apres Lagadic

et al. 1997 ; Clements 2000).

Cette approche multi-échelles est particuliecrement pertinente dans une optique de gestion
du risque écologique car il est possible, en établissant des liens entre les différents niveaux
d’organisation biologique, de comprendre a la fois précisément les modes d’action et les

mécanismes sous-jacents d’une contamination, et de garantir une évaluation offrant une bonne
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pertinence dun point de vue écologique; permettant ainsi de répondre aux exigences

réglementaires.

Ainsi, cette méthodologie, contrairement aux méthodes de bioindication basées sur les
indices de communautés, peut étre utilisée aussi bien pour le diagnostic de la qualité des milieux
aquatiques dans le cadre de la DCE par exemple, que dans le but de prédire leffet d’une
substance chimique particuliere zia des expérimentations au laboratoire ou en mésocosme. Or,
depuis la mise en place du systeme REACH par la communauté européenne (Reglement CE n°
1907/2006) concernant lenregistrement, I’évaluation et l'autorisation des substances chimiques,
les demandes d’évaluation de I'impact des substances chimiques ont considérablement augmenté
ces derniéres années et les connaissances dans les démarches prédictives sont ainsi de plus en plus
importantes. En effet, le systeme REACH oblige les entreprises qui fabriquent et importent des
substances chimiques a évaluer les risques résultant de leur utilisation et a prendre les mesures
nécessaires pour gérer tout risque identifié. Il est donc nécessaire de développer des outils
¢cologiquement pertinents afin  de prédire Iimpact des substances chimiques sur

Penvironnement.

L’utilisation d’une méthodologie commune entre ces deux volets de I’évaluation
écotoxicologique offre ainsi la possibilité de faire des va-et-vient entre les connaissances acquises
dans chacune de ces démarches, ceci étant d’autant plus aisé et pertinent lorsque les mémes
especes sont utilisées dans les deux cas. Dans ce contexte, les invertébrés aquatiques sont
particuliecrement intéressant puisqu’ils sont utilisés de plus en plus couramment aussi bien au

laboratoire pour des approches prédictives qu’zz sitn dans le cadre diagnostic.

Nous allons maintenant décrire brievement les méthodologies utilisées pour analyser les
effets des contaminations sur les différents niveaux d’organisation biologiques en nous

intéressant aux niveaux sub-individuels, individuels et populationnels.

1.3.1 Le niveau sub-individuel

I’étude de I'impact des contaminants au niveau sub-individuel est principalement réalisée
a partir de 'observation de biomarqueurs. Un biomarqueur désigne « un changement observable et/ on
mesurable an nivean moléculaire, biochimique, cellulaire, physiologique on comportemental qui révele 'exposition

présente ou passée d’'un individu a au moins une substance chimique a caractére pollnant » (Lagadic et al. 1997).
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Dans le présent travail, un biomarqueur se référe a tous les parameétres sub-individuels
biochimiques, moléculaires, cellulaires ou histologiques qui peuvent étre observés ou mesurés
dans les cellules, tissus ou les fluides corporels pour mettre en évidence I'exposition ou les effets
d’un ou plusieurs contaminants chimiques (Depledge and Fossi 1994 ; Huggett et al. 2002). Les
¢tudes comportementales, dont la classification en tant que biomarqueurs sub-individuels ou
marqueurs individuels varie selon les auteurs, seront considérés dans ce travail comme des
marqueurs individuels, en raison notamment des liens directs les reliant aux différents traits de vie
(e.g., lien entre taux d’alimentation et taux de croissance ou taux de reproduction) (Forbes et al.

2006).

11 est classique en écotoxicologie de distinguer trois types de biomarqueurs (Lagadic et al.
: ceux informant quant a Pexposition a un contaminant, ceux révélant les effets de

1997 inf t tal iti taminant, lant 1 ffets d
Iexposition a un contaminant et les biomarqueurs de sensibilité aux effets provoqués par
Iexposition a un contaminant. Les premiers indiquent que le contaminant, présent dans
I'environnement, a pénétré dans Porganisme. Généralement, ces biomarqueurs sont le résultat de
I'interaction du contaminant avec des molécules présentes dans des tissus ou des liquides
corporels. Par exemple, nous pouvons citer la formation d’adduits 2 ’ADN lors de I'exposition a
des molécules cancérigénes ou génotoxiques comme les HAP. I’utilisation de biomarqueurs
d’effet permet de montrer que le contaminant est entré dans 'organisme et a exercé un effet sur
une cible précise. Enfin, les biomarqueurs de sensibilité tente de caractériser les bases génétiques

de la variation des effets entre les individus.

Ces biomarqueurs opérant au niveau sub-individuel, en particulier ceux dits d’effets et de
sensibilité aux effets, ils permettent généralement de déceler des effets a des concentrations
inférieures au seuil engendrant une modification a des niveaux d’organisation supérieurs. Ce type
d’outil peut donc constituer une mesure intégrative a court terme, ce qui est qualifiée par Hagger
d’approche « proactive » dans une démarche d’évaluation du risque (Hagger et al. 20006). Ils
présentent ainsi une capacité de prédiction que ne possedent pas les indices de communauté.
Contrairement a des approches chimiques, les biomarqueurs présentent également un caractere
intégrateur du message toxique puisque 'organisme exposé n’integre par définition que la fraction

biodisponible des contaminants.
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Cette séparation des biomarqueurs en trois grandes catégories a été récemment remise en
question, en particulier en ce qui concerne la notion de biomarqueurs d’exposition et d’effet qui
semble indiquer qu’il existerait nécessairement un lien direct de cause a effet entre I’exposition a
un contaminant et son effet sur 'organisme, ce qui n’est pas toujours vérifié (De Lafontaine et al.
2000 ; Fossi Tankoua 2011). De nos jours, les écotoxicologues s’accordent plutot a les regrouper
en deux grandes catégories (Amiard and Amiard-Triquet 2008 ; Fossi Tankoua 2011) : 1- les
biomarqueurs de défense qui regroupent les différents processus biochimiques mis en oeuvre par
les organismes pour compenser 1’action des contaminants et 2- les biomarqueurs de dommage
qui correspondent aux marques laissées patr le passage des contaminants dans ’organisme. Ils

révelent une atteinte biologique chez les individus exposés qui peut affecter leur fitness.

Idéalement, un biomarqueur doit pouvoir répondre aux critéres suivants (Jemec et al.

2010) :

e dun point de vue méthodologique, il doit étre fiable, facile a utiliser et relativement peu
couteux

e la relation entre le temps d’exposition et la réponse du biomarqueur doit étre connue

e linfluence des facteurs de confusion, biotiques et abiotiques, sur le niveau de base de la
réponse doit étre établi afin de pouvoir discriminer 'impact du contaminant de la variabilité
naturelle saisonniere et inter-individuelle du marqueur

e son interprétation doit étre claire et facile

e la relation entre la réponse du biomarqueur et le niveau d’exposition doit étre déterminée (e.g,
relation dose réponse, effet a faible dose)

e il doit constituer un outil précoce, c’est a dire qu’il doit répondre rapidement a I'exposition
aux polluants (McCarthy and Shugart 1990)

e des liens mécanistes doivent pouvoir étre établis avec des niveaux d’organisation supérieurs

pour pouvoir les interpréter en tant qu’indicateur de la fitness individuelle (Forbes et al. 2000)

De trés nombreux biomarqueurs ont été développés en conditions controlées chez
différentes especes sentinelles au cours des 30 dernicres années. Nous pouvons citer par exemple
les biomarqueurs de génotoxicité qui permettent de mesurer les impacts sur ADN, de
neurotoxicité (eg, activité AChE), de reprotoxicité (eg, anomalies des gonades, surfaces
ovocytaires) ou encore les biomarqueurs liés au métabolisme énergétique. Ainsi le nombre

d’études utilisant des biomarqueurs a augmenté de fagon exponentielle depuis le début des années
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1990 (Jemec et al. 2010). IIs peuvent étre utilisés aussi bien dans des études réglementaires (e.g.,
systtme REACH), que dans des études d’évaluation du risque environnemental (e.g., évaluation
de lexposition, de Teffet) ou dans des recherches plus fondamentales (eg, études de

toxicocinétiques).

1.3.2 Le niveau individuel

L’¢étude de I'impact des contaminants au niveau individuel est généralement réalisée a
partir de bioessais. Dans le présent travail, un bioessai se réfere a tous les parametres individuels
physiologiques, comportementaux ou a tous les traits de vie qui peuvent étre observés ou
mesurés pour mettre en évidence 'exposition ou les effets d’'un ou plusieurs contaminants
chimiques. Les réponses individuelles peuvent constituer des marqueurs tres pertinents d’un
point de vue écologique. En effet, les traits de vie tels que la survie, la reproduction ou la
croissance sont a la base de la fitness des organismes, I'impact des contaminants sur ces
marqueurs pouvant ainsi étre interprétés comme des effets sur la dynamique des populations.
Concernant les marqueurs individuels relatifs au comportement des organismes, tels que les
activités alimentaire ou locomotrice, ou a leur physiologie, telle que Iactivité respiratoire, ils
peuvent étre assez aisément reliés a des traits de vie et présentent donc des avantages similaires.
IIs peuvent également étre reliés a des biomarqueurs sub-individuels (Barata et al. 2007 ; Xuereb
et al. 2009b ; Lacaze et al. 2011c), ce qui peut permettre une meilleure compréhension des
mécanismes sous-jacents. Les marqueurs comportementaux peuvent ainsi représenter des
intermédiaires intéressants dans des approches multi-échelles pour faire le lien entre des
marqueurs précoces et sensibles a des niveaux d’organisation sub-individuels et des effets
¢cologiquement plus pertinents sur les traits de vie ou méme sur la dynamique des populations

(Amiard-Triquet 2009).

Historiquement, la survie a été beaucoup étudiée, notamment au laboratoire, et continue
d’étre 'un des marqueurs individuels les plus utilisés. Ainsi, encore aujourd’hui, dans plus de 40%
des études, elle constitue le seul marqueur étudié (Schmolke et al. 2010). Cependant, la mortalité
étant par définition un marqueur tres peu précoce, des marqueurs individuels sub-létaux sont de

plus en plus utilisés (croissance, reproduction, comportement).

Les marqueurs individuels sont a la fois pratiques car les effets peuvent étre é¢tudiés lors

de tests de toxicité standard, et bien acceptés d’un point de vue législatif (Suter et al. 2005) ce qui
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les rend tres pertinents dans les démarches d’évaluation du risque écologique des milieux

aquatiques.

1.3.3 Le niveau populationnel

L’étude des impacts au niveau des populations est particulierement intéressante car elle
permet une compréhension globale des effets dans le temps et dans I’espace. Elle se révele donc
particuliecrement pertinente d’un point de vue écologique (Forbes and Calow 1999). Cependant,
bien que le niveau populationnel soit couramment utilisé en écologie, les études qui s’intéressent
directement aux réponses sur ce niveau d’organisation sont relativement rares en écotoxicologie,
en particulier dans le cadre du diagnostic. Une des principales raisons expliquant ce constat vient
de la difficulté de suivre I'impact d’un contaminant ou d’'un mélange de contaminants sur une
population dans son ensemble, en particulier lors d’études 7z sitn. Une méthode possible consiste
a comparer les densités d’individus en amont et en aval d’une source de contamination. Ainsi,
Hickey et Clements (1998) montrent une importante diminution des densités de populations de
plusieurs especes d’invertébrés aquatiques en aval de contaminations métalliques. Bien que ces
observations d’abondance puissent donner de bonnes indications sur la croissance de la
population et sur les facteurs qui l'affectent, elles sont souvent complexes a obtenir et a analyser
(Clark 2003). En effet, il est toujours difficile d’interpréter si ces variations de densités sont liées a
la présence d’une contamination ou a des différences d’habitat entre les différents sites étudiés.
De plus, ces études d’abondance requicrent des suivis réalistes et réguliers de la population ce qui

est souvent difficile notamment dans la délimitation spatiale de la population.

Une autre possibilité pour Iétude «en direct» de Iimpact des contaminants sur les
populations, dans les approches prédictives, consiste en la réalisation d’expérimentations en
mésocosmes ou en microcosmes. Ces essais sont réalisés le plus souvent a I'extérieur dans des
dispositifs expérimentaux de taille importante (e.g, bassins ou canaux artificiels) et visent a
reproduire des conditions au plus proche du milieu naturel. Les mésocosmes représentent des
outils intéressants dans la mesure ou ils permettent des études dans un contexte écosystémique et
ont été largement utilisés en écotoxicologie a partir des années 1980 et surtout 1990. Les
expérimentations en mésocosmes ont notamment été largement utilisées dans le but d’étudier
I'impact des pesticides sur les communautés aquatiques (Relyea 2006 ; Colville et al. 2008 ;
Gorzerino et al. 2009 ; Pestana et al. 2009 ; Nélieu et al. 2010 ; Auber et al. 2011 ; Caquet et al.

2011). Ce type d’approche permet ainsi de mesurer les effets d’'une contamination sur les
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différentes populations composant le cosme. La réalisation de telles études est généralement
compliquée a mettre en ceuvre, couteuse et complexe a interpréter (Beaudoin 2007 ; Massarin
2010). Des essais en microcosmes au laboratoire peuvent représenter une bonne solution
intermédiaire par rapport aux essais en mésocosmes en terme de cott et de pertinence écologique
(Clément et al. 2004). Ainsi, Watts et al. (2002) étudient 'impact du 17a-ethinylestradiol sur des
populations de crustacés (Gammarus pulex et Hyalella azgteca) dans des microcosmes en observant
les variations de densités et de structures en taille entre différentes concentrations.

Bien que pouvant étre pertinentes, ces deux types d’approches présentent un certains
nombre de limites. Tout d’abord, elles ne sont pas envisageables pour des especes avec des cycles
de vie longs. De plus, de nombreuses critiques ont été portées sur la réplicabilité et les analyses
des essais en cosmes (Caquet et al. 2001 ; Sanderson 2002 ; Brandt et al. 2004 ; De Jong et al.
2005), bien que ces difficultés soient aussi présentes lors des études en milieu naturel. En effet, il
est difficile de constituer des systemes strictement réplicables compte tenu de la variabilité des
performances des individus, en particulier dans le cadre d’études en mésocosmes extérieurs
(Beaudouin 2007). Enfin, une des limites des études en cosmes vient du fait que, de part leur cott
financier et technique important, il n’est possible de tester qu’un nombre tres limité de scénarios
(e.g., faible gamme de concentration, petit nombre de substances) ce qui ne permet pas d’étre
suffisamment robuste pour la prédiction des effets sur les populations naturelles, étant donné

Iinfinité des scénarios rencontrés dans ’environnement.

Une alternative a I'observation directe des populations est d’expliciter les liens entre les
bioessais individuels réalisés sur des traits de vie et ce niveau d’organisation biologique, en faisant
appel a la modélisation (Calow and Forbes 1998 ; Ares 2003 ; Forbes et al. 2006 ; Forbes et al.
2008 ; Manyin and Rowe 2008 ; Crone et al. 2009 ; Pedersen et al. 2009). Ces approches seront

détaillées dans la troisieme partie de ce chapitre.
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2 Limites d’utilisation des biomarqueurs et des réponses individuelles pour le

diagnostic in situ de la qualité des milieux aquatiques
2.1 Difficultés d’utilisation pour les approches 77 situ

2.1.1 Variabilité naturelle saisonniere et spatiale des marqueurs

Bien qu’ils soient de plus en plus acceptés dans les approches prédictives au laboratoire,
les biomarqueurs et les bioessais sont encore peu utilisés en routine dans les démarches de
biomonitoring, en particulier lors d’études a large échelle spatiale et temporelle. En effet, ces
marqueurs présentent généralement une importante variabilité naturelle saisonnic¢re et spatiale
lors des expositions 7z situ, qu’il s’agisse de biomarqueurs sub-individuels ou encore plus de
marqueurs individuels comme la survie, la croissance ou la reproduction (Baird et al. 2007a ;
Liber et al. 2007). Cette variabilité naturelle a été soulignée par de nombreuses études, en
particulier chez les poissons, mais aussi plus récemment sur différentes especes d’invertébrés. Par
exemple, concernant les biomarqueurs, plusieurs études ont souligné la variabilité saisonniere de
la synthese de métallothionéine (protéine qui joue un réle dans la détoxication de I'organisme,
notamment en lien avec les élément-traces métalliques) dans des conditions de référence. Une
telle variabilité a été soulignée chez plusieurs groupes d’organismes tels que les crustacés (Geffard
et al. 2007), les mollusques (Geffard et al. 2001 ; Geffard et al. 2002 ; Geffard et al. 2005 ;
Ivankovi¢ et al. 2005 ; Leinié and Lehtonen 2005 ; Bocchetti and Regoli 2006 ; Bocchetti et al.
2008 ; Smaoui-Damak et al. 2009), les oligochétes (Gillis et al. 2004) ou encore les poissons
(Gorbi et al. 2005 ; Dragun et al. 2007 ; Dragun et al. 2009 ; Falfushynska et al. 2010).

Cette variabilité des réponses a été décrite sur de nombreux biomarqueurs que ce soit des
biomarqueurs de reprotoxicité tels que la synthese de vitellogénine (Falfushynska et al. 2010), des
biomarqueurs enzymatiques tels que I'acétylcholinestérase (AChE) (Lau et al. 2004 ; Bocchetti et
al. 2008 ; Falfushynska et al. 2010) ou la catalase (CAT) (Vidal et al. 2002b ; Lau et al. 2004 ;
Bocchetti et al. 2008), ou encore des biomarqueurs de génotoxicité (Shaw et al. 2000 ; Magni et al.

20006 ; Bocchetti et al. 2008 ; Pisanelli et al. 2009 ; Almeida et al. 2011).

Bien que moins d’études se soient intéressées a leur variabilité environnementale dans un
contexte de biomonitoring, les marqueurs individuels présentent également de fortes variations

saisonnieres et spatiales. Ainsi, des variations saisonni¢res de marqueurs de la reproduction ont
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¢été soulignées chez des mollusques (Bodin et al. 2004 ; Gust et al. 2011c), des échinodermes
(Garmendia et al. 2010) ou encore des crustacés (Costa and Costa 1999 ; Maranhao and Marques
2003 ; Castellani and Altunbas 2000) sur des especes utilisées pour des biotests 7z situ. Maltby
(2002) observe également une importante variabilité saisonniere du taux d’alimentation chez le
crustacé amphipode Gammarns pulex dans une étude portant sur une large gamme de sites de

référence a différentes saisons.

Ces variations spatiales et temporelles sont principalement liées a I'influence de divers
facteurs environmentaux tels que la température, la salinité, la quantité d’oxygene dissous mais
aussi a des facteurs non saisonniers comme les épisodes de crues par exemple. Les facteurs
environmentaux responsables de la variabilité des marqueurs sont nombreux. Chez les especes
aquatiques, la température de Peau représente un des facteurs les plus influents. En effet, la
plupart des especes aquatiques étant ectothermes, leur métabolisme va alors étre fortement
influencé par les variations de température du milieu. Ainsi, le role de la température a été
démontré sur de nombreux marqueurs, que ce soit des biomarqueurs sub-individuels ou des
réponses individuelles sur des traits de vie, et ce sur une grande diversité d’especes (crustacés,
mollusques, poissons). Le Tableau I-1 présente une liste non exhaustive des différents
marqueurs pour lesquels I'influence de la température a été montrée soit par lintermédiaire
d’expérimentations au laboratoire, soit par des expérimentations zz sitv lors d’études de

biomonitoring chez des invertébrés aquatiques.

Dans les milieux aquatiques marins et saumatres, la salinité constitue également une
importante source de variabilit¢ pour de nombreux biomarqueurs (Livingstone et al. 2000 ;
Mouneyrac et al. 2001 ; Leung et al. 2002 ; Damiens et al. 2004 ; Martin-Diaz et al. 2004 ; Werner
2004 ; Pfeifer et al. 2005 ; Menezes et al. 2006 ; Moreira et al. 2006 ; Cailleaud et al. 2007 ; van
den Heuvel-Greve et al. 2007 ; Kalman et al. 2010 ; Krell et al. 2011) ou marqueurs individuels
(Prato et al. 2008 ; Kevrekidis et al. 2009 ; Carballeira et al. 2011). D’autres facteurs tels que le pH
(Felten and Guerold 2001 ; Vidal et al. 2002a ; Robillard et al. 2003) ou I'oxygénation de I'eau
(Vidal et al. 2002a ; Wiklund and Sundelin 2004) peuvent également influencer les réponses des

biotests lors d’expérimentations 77 situ
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2.1.2 Influence des facteurs biotiques

Cette variabilité saisonniere peut aussi étre liée a 'influence de divers facteurs biotiques.
Ces facteurs peuvent étre des parametres physiologiques (e.g, la taille, le poids, le sexe, le statut
énergétique, le statut reproducteur) ou écologiques (eg, le parasitisme, la compétition, la

prédation ou les variations entre populations).

Le poids et/ou la taille représentent des facteurs de variabilité d’origine biotique
importants. De nombreux marqueurs moléculaires, physiologiques, comportementaux ou encore
des traits de vie peuvent étre fortement corrélés a la taille ou au poids de I'organisme. Nous
pouvons par exemple citer 'étude de Xuereb et al. (20092) qui montre une influence significative
du poids de I'organisme sur Pactivité AChE chez le crustacé Gammarus fossarum. Fossi Tankoua et
al. (2011) observent également une influence importante de la taille sur plusieurs biomarqueurs

enzymatiques chez le mollusque Serobicularia plana.

Le statut reproducteur a également été souligné comme pouvant influencer de fagon
significative la réponse de certains marqueurs comme la métallothionéine (Mouneyrac et al. 2001 ;
Geffard et al. 2002) ou la quantité de dommage a PADN (Lacaze 2011). Chez la moule My#lus
edulis, Hagger et al. (2010) montrent que le taux d’alimentation diminue significativement en été

juste apres la période de reproduction de cette espece.

Les facteurs écologiques peuvent également avoir une influence forte, comme par
exemple le parasitisme. Fielding et al. (2003) montrent ainsi un impact fort de la présence du

parasite Echinorhynchus truttae sur le taux d’alimentation du crustacé Gammarus pulex.

2.1.3 Conséquences des facteurs de confusion lors des approches i situ

Cette variabilité des marqueurs en absence de stress toxique, que ce soit de la variabilité
environnementale ou de la variabilité liée a des facteurs biotiques, rend complexe leur utilisation
que ce soit pour des démarches de biomonitoring, notamment a large échelle de temps et
d’espace, ou méme pour des études plus locales de I'impact d’une source de contamination (Kater
et al. 2001 ; Maltby et al. 2002 ; Moreira et al. 2006 ; Krell et al. 2011). En effet, lors de la

comparaison de différents sites entre eux, il est difficile de discriminer les variations liées a
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I'impact potentiel d’un contaminant, des variations liées a I'influence des facteurs de confusion
environmentaux et biotiques (Hanson et al. 2010). II existe ainsi un risque important de faux-

négatifs ou de faux-positifs (Underwood 2000).

Forbes et al. (2000), dans une revue critique, préconisent ainsi une utilisation des
biomarqueurs et plus généralement des marqueurs présentant une forte variabilité naturelle
essentiellement pour des études au laboratoire, dans le but de fournir des hypotheses et des
explications mécanistes des effets d’un contaminant chimique sur Porganisme. Les auteurs
considerent ainsi que les biomarqueurs ne sont pas des indicateurs suffisamment pertinents pour
I’évaluation de la qualité écologique d’un milieu. Toutefois, comme nous l'avons souligné
précédemment, les biomarqueurs et les bioessais représentent des outils sensibles et précoces et
sont donc particuliecrement intéressant pour les démarches de biomonitoring 7z  situ.
Historiquement, ils ont d’ailleurs été développés afin d’évaluer la qualité des milieux (McCarthy

and Shugart 1990).

Afin de rendre possible et pertinente leur utilisation sur le terrain, plusieurs solutions ont
alors été proposées pour d’une part controler 'influence des facteurs biotiques et d’autre part
prendre en compte 'influence des facteurs environmentaux dans I'interprétation des tests que ce
soit via la proposition de protocoles adaptés ou de méthodes d’analyses statistiques plus

pertinentes.

2.2 Limitation de I'influence des facteurs biotiques

Afin de limiter Iinfluence des facteurs biotiques, il est nécessaire d’adapter les tests
développés au laboratoire pour des expositions 7z sitn. Cest dans ce contexte qu’ont été
proposées les méthodologies dites de biomonitoring actif (ou biosurveillance active) basées sur
lobservation d’organismes calibrés (Liber et al. 2007 ; Ji et al. 2010), par opposition a
I'observation des organismes autochtones qualifiée de biomonitoring passif. Dans ce contexte, des
protocoles d’exposition des organismes zzz des méthodologies d’encagements suivis de mesures
directes (Maltby et al. 1990b ; Maltby et al. 2002 ; Oikari 2006 ; Schmitt et al. 2010) ou indirectes
aprés une période de post-exposition au laboratoire (Soares et al. 2005 ; Galloway et al. 20006 ;
Barata et al. 2007 ; Krell et al. 2011) ont été développés et proposés a la fois pour la mesure de
divers biomarqueurs, mais aussi pour la mesure de traits comportementaux (eg, taux

d’alimentation) ou de traits de vie (eg, croissance, survie, production de jeunes) qui ne sont pas
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observables sans 'encagement d’organismes. En effet, en plus de proposer une calibration des
organismes en amont des expérimentations, les méthodologies d’encagements, au contraire de
mesures ponctuelles, permettant de réaliser des mesures dynamiques apres différents temps
d’exposition des organismes

Ces méthodes, bien qu’elles s’¢loignent un peu de I'impact direct sur les communautés en
place, sont particuliecrement intéressantes pour limiter la variabilité des réponses des marqueurs
en lien avec les facteurs biotiques et présente de nombreux avantages (Oikari 20006 ; Liber et al.
2007). Tout d’abord, elles permettent de controler les interactions de type compétition ou
prédation en isolant les organismes suivis durant I'expérimentation des autres organismes du
milieu tout en les maintenant dans des conditions réalistes d’exposition. De plus, I'utilisation
d’encagements permet de sélectionner des organismes calibrés (de sexe, taille, poids, statut
reproducteur homogenes), provenant d’'une méme population de référence (afin de s’affranchir
des mécanismes d’adaptation locale des populations) et acclimatés au laboratoire (diminution de
la variabilité naturelle inter-individuelle). Enfin, la durée de l'exposition est ainsi controlée et
identique entre les différents sites d’¢tudes contrairement au prélevement d’organismes

autochtones dont nous ne pouvons connaitre ’'ancienneté de I'exposition.

Cette approche viz la transplantation d’organismes calibrés a ainsi déja été utilisée dans de
nombreuses études de biomonitoring chez des crustacés (Gerhardt et al. 1998 ; Schulz 2003 ;
Dedourge-Geffard et al. 2009 ; Lacaze et al. 2011b), des mollusques (Bodin et al. 2004 ; Nigro et
al. 2006 ; Damiens et al. 2007 ; Gorbi et al. 2008 ; Taleb et al. 2009 ; Gust et al. 2010a ; Schmitt et
al. 2010 ; Gust et al. 2011b) ou encore des poissons (Hanson et al. 2009 ; Hanson and Larsson
2009 ; Hanson et al. 2010 ; Ji et al. 2010 ; Klobucar et al. 2010 ; Hanson and Larsson 2011), que
ce soit pour la mesure de biomarqueurs ou de marqueurs individuels.

Plusieurs limites de ces méthodologies d’encagements d’organismes ont toutefois été
notées par certains auteurs (Oikari 2006). Tout d’abord, leur mise en place est généralement
longue et colteuse (en comparaison avec les expérimentations au laboratoire ou avec le
prélevement d’individus autochtones), et difficilement réalisable pour certaines especes, en
particulier en ce qui concerne les especes de poissons pour lesquelles 'encagement d’organisme
peut se révéler trés complexe a mettre en oeuvre. Certains auteurs ont également souligné le
manque de pertinence écologique liée a I'utilisation d’organismes transplantés en termes de
transférabilité vers les organismes autochtones et donc en terme d’impact sur les communautés
en place. Toutefois, dans une étude sur le taux d’alimentation chez le crustacé Gammarus fossarum

(Forrow and Maltby 2000), les auteurs soulignent le fait que les effets observés sur les organismes
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transplantés dans des sites contaminés lors d’encagements 7z stz sont significativement corrélés
avec la diminution des densités des organismes autochtones ainsi qu’avec un ralentissement de la
vitesse de la décomposition de la mati¢re organique dans les différents sites. Cet exemple illustre
clairement le fait que des réponses observées sur des organismes transplantés lors de campagnes
de biomonitoring peuvent, dans certains cas, ¢tre interprétés en terme d’impact sur les individus
autochtones voire sur la dynamique des populations ou le fonctionnement des écosystemes,

méme si ce type de relation est encore rarement établie.

Nous voyons donc que les méthodologies d’encagement zz situ via la transplantation
d’organismes calibrés permettent de bénéficier des avantages offerts par les expérimentations
réalisées en conditions controlées au laboratoire (eg., bonne réplicabilité, durée d’exposition
connue, utilisation de protocoles standard...) tout en bénéficiant d’un bon réalisme d’un point de
vue écologique et en permettant d’accéder a la mesure de différents traits de vie (Baird et al.
2007b ; Crane et al. 2007 ; Liber et al. 2007) (Figure I-2). Elles représentent donc des outils tres
intéressants pour limiter la variabilité des réponses lies a I'influence des facteurs biotiques et

permettre ainsi la mise en place d’études de biomonitoring sur le terrain.

Tests au laboratoire Biomonitoring passif

Biomonitoring actif
Encagement in situ d’organismes transplantés

- répétables - peu répétables
- conditions controlées - conditions non controlées
- protocoles standardisés - protocoles peu standardisé
- peu réalistes - réalistes

réalisme environnemental

contrédle expérimental

Figure I-2 : Intéréts des méthodologies d’encagement in situ d’organismes transplantés (modifié

d’apres Baird et al. 2007b).
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2.3 Prise en compte des facteurs environnementaux

2.3.1 Limites des approches amont - aval

L’influence des facteurs environmentaux et de 'habitat conditionnant les caractéristiques
physico-chimiques d’un site ne peut, par définition, étre controlée lors d’expositions sur le terrain.
Ainsl, jusqu’a présent, la plupart des études 7z sizn ont da se limiter a des comparaisons entre des
stations en amont et en aval d’une source de contamination (rejets de station d’épuration, rejets
miniers, rejets industriels...). Cette approche, également appelée approche BACIP (« Before-After-
Control-Impact design with Paired sampling ») (Hanson 2011b) a été largement utilisée et a démontré
son intérét pour évaluer la qualité d’un site mais fait ’hypotheése que les conditions physico-
chimiques sont similaires entre les stations, excepté en ce qui concerne la biodisponibilité des
composés toxiques (Liber et al. 2007) et donc que les différents sites sont similaires en ’absence
de contamination (Underwood 2000). Cette hypothése forte peut cependant se révéler fortement
critiquable dans certaines conditions. En effet, il est fréquent que méme entre des sites proches,
les parametres physico-chimiques soient variables. Or, il a été montré pour certains marqueurs
que méme une faible variation de ces parametres pouvait conduire a des différences importantes
au niveau de la réponse du marqueur. Le risque de conclure a une contamination potentielle d’un
site alors que les différences avec le site amont sont liées a l'influence des facteurs
environmentaux est alors important (c'est-a-dire le risque de faux positif) ou inversement (risque
de faux négatif). De plus, cette approche limite I'utilisation des marqueurs sub-individuels et
individuels a des études locales et ponctuelles alors que de plus en plus, les demandes de

diagnostic de la qualité de ’eau portent sur I'ensemble du bassin versant voir méme d’une région.

2.3.2 Définition de gammes de valeurs de référence

Afin de pouvoir comparer des sites entre eux lors de campagnes de biomonitoring a large
échelle spatiale et temporelle, une possibilité réside dans la définition de gammes de valeurs de
référence tenant compte de la variabilité saisonnicre et spatiale des marqueurs (Hagger et al. 2008
; Xuereb et al. 2009a ; Hanson et al. 2010). Afin de définir de telles gammes, un suivi de plusieurs
sites de référence durant différentes saisons est nécessaire. Dans ce type d’approche, le choix des
sites de référence apparait ainsi crucial, ce qui constitue une limite importante étant donné la
difficulté croissante pour trouver des sites non impactés par une source de contamination. Bien

que cette méthode puisse étre appropriée dans certains cas, elle apparait problématique lorsque
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les facteurs environmentaux sont a 'origine d’une forte variabilité naturelle. En effet, la gamme
de référence ainsi définie sera alors tres variable avec des différences significatives entre les sites
ce qui conduit a un manque important de puissance statistique lors de la comparaison avec les
réponses observées dans un site potentiellement impacté. Cette méthodologie permet ainsi certes
de diminuer sensiblement le risque de faux-positif lors du diagnostic d’un site (c'est-a-dire le
risque de détecter un impact alors quil n’y en a pas a cause de linfluence des facteurs
environmentaux), mais @ contrario, le tisque de faux-négatif (c'est-a-dire le risque de ne pas détecter
un impact alors qu’il y en a un) devient alors élevé en raison de cette forte variabilité de la gamme
de référence. L’utilisation du marqueur se révele alors treés peu sensible a Pimpact des
contaminants ce qui limite fortement son intérét pour une évaluation de la qualité des milieux

aquatiques (Hanson et al. 2010).

Une autre limite de cette approche vient du fait que pour définir une gamme de valeurs de
référence qui permette de réaliser des comparaisons avec une puissance statistique suffisante, elle
doit étre établie a partir d’un grand nombre de sites de référence afin de bien définir la variabilité
spatiale du marqueur et ce sur une longue période afin d’estimer la variabilité temporelle (Hanson
et al. 2010) ; nous parlons alors de référence temporelle. Une telle démarche est rarement
possible, soit par manque de moyens financiers ou techniques lors des études, soit a cause de la
difficulté pour identifier a priori des sites non impactés. Il est intéressant de noter que la réponse
des marqueurs peut a long terme évoluer sous l'action de changements globaux tel que le
réchauffement climatique. Dans ce cas de figure, il peut ne pas étre pertinent d’utiliser des
données trop anciennes pour la définition de la gamme de référence, étant donné que nous
intégrons alors dans la gamme a la fois l'effet de la variabilité saisonni¢re du marqueur et 'impact
du changement global. Hanson et al. (2010) ont ainsi démontré que pour de nombreux
biomarqueurs appliqués sur la perche Perca fluviatilis, 1l était plus pertinent d’utiliser une référence
multi-sites basée sur les quatre années précédent I'étude qu’une référence temporelle basée sur de

nombreuses données historiques issues de 20 années de suivi.

2.3.3 Modélisation de I'influence des facteurs de confusion

Récemment, une alternative a la définition de telles gammes de référence a été
développée. 11 s’agit de caractériser et modéliser I'influence des facteurs environmentaux pour
pouvoir proposer des mesures comparables dans le temps et Pespace (Maltby et al. 2002 ; Moreira

et al. 2006 ; Krell et al. 2011). Afin de modéliser I'influence des facteurs environmentaux, une
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approche possible est d’étudier au laboratoire et/ou dans des sites non impactés 'influence des
principaux facteurs de confusion afin de pouvoir estimer, »ia par exemple des modeles de
régressions multiples, I'influence de chacun des facteurs ainsi que leurs interactions sur la réponse

du marqueur.

Ainsi, dans une analyse empirique de l'influence des facteurs environmentaux sur le taux
d’alimentation chez le crustacé Gammarus pulex, Maltby et al. (2002) établissent une relation
linéaire entre le taux d’alimentation et la température de I'eau qui explique 76% de la variabilité
observée dans des sites de référence ainsi qu’une relation linéaire entre le taux d’alimentation et la
température de I’eau couplée a la dureté de 'eau qui explique 79% de la variabilité observée. Dans
une autre étude sur le taux d’alimentation chez le mollusque Hydrobia ulvae, Krell et al. (2011)
montrent, vzz des analyses de régression multiples, que la température et la salinité expliquent
55,7% de la variabilité observée dans des sites de référence. Ce type de relation offre alors la
possibilité de prédire la réponse du marqueur quelle que soit la valeur des facteurs de confusion
(dans ce cas la température de I'eau) et de la comparer aux réponses observées dans des sites
potentiellement impactés. En comparant ainsi les valeurs observées aux valeurs prédites, il est
possible de discriminer les sites impactés par la présence d’un ou plusieurs contaminants, des sites
non impactés, tout en ayant intégré I'influence des facteurs de confusion.

Dans leur étude sur le taux d’alimentation, Maltby et al. (2002) observent ainsi une bonne
concordance entre les prédictions de leur modele et les observations dans les sites choisis comme
référence ainsi que des inhibitions significatives par rapport aux prédictions dans les sites
contaminés. Cette bonne correspondance entre les prédictions et les observations dans les sites
de référence permet alors de définir des gammes de valeurs de référence robustes en absence de
facteur stress toxique qui permettent d’envisager des études de biomonitoring a large échelle
spatiale et temporelle. Bien que particulicrement pertinente, ces approches restent encore
relativement rares. Ce type de démarche permet d’utiliser les gammes de valeurs de référence
comme référence externe lors de I'étude de nouveaux sites. Il est ainsi possible d’étudier
n’importe quel site sans a priori sur son degré de contamination ; la concordance, ou non, avec la

gamme de référence externe permettant de conclure quant a un impact pour un marqueur donné.

Cette méthodologie pourrait également étre appliquée pour la prise en compte des
facteurs de confusion biotiques tels que par exemple I’age, la taille, le stade de développement ou
encore la quantité de réserves énergétiques des organismes lorsque ces facteurs ne peuvent étre

controlés via la sélection d’organismes calibrés en amont de Pexpérimentation. En effet, comme
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nous I'avons souligné précédemment, les facteurs de confusion biotiques sont souvent a 'origine

d’une variabilité importante de la réponse des marqueurs.

2.4 Choix des approches statistiques

Quelle que soit la méthodologie utilisée pour réaliser le diagnostic d’un ou plusieurs sites
potentiellement impactés, il existe toujours un risque, une probabilité de conclure, ou non, a un
impact alors qu’il n’y en pas et inversement, bien que la modélisation préalable de I'influence des
facteurs de confusion pour définir des gammes de valeurs de référence robustes permettent de
limiter fortement ces cas de figure. Le choix des tests statistiques employés pour la comparaison
des observations obtenues dans les sites potentiellement impactés a la référence choisie pour
I’étude peut alors se révéler important pour limiter ces risques (Flammarion and Garric 1999 ;

Johnson 1999 ; Hanson 2011b).

Dans une étude récente, Hanson (2011b) compare ainsi a partir de jeux de données
simulés, les résultats obtenus par différentes méthodes statistiques couramment utilisées en
¢cotoxicologie, en s’intéressant plus particulicrement a la probabilité d’obtenir des cas de faux

positifs ou de faux négatifs. Les différentes méthodes comparées sont :

° la méthode « classique », tres couramment utilisée en écotoxicologie, qui consiste a
comparer si la réponse moyenne du marqueur observée dans un site potentiellement impacté est
significativement différente de la moyenne du, ou des sites, de référence.

. une méthode alternative dite CES (« Critical Effect Size ») (Melvin et al. 2009 ;
Munkittrick et al. 2009) dans laquelle la réponse du marqueur observée dans un site
potentiellement impacté n’est pas comparée directement a la moyenne des sites de références
mais a un écart, prédéfini a 'avance selon le marqueur, par rapport aux valeurs de référence. La
difficult¢ de cette approche réside dans la définition de DIécart a partir duquel I'impact est
considéré comme significatif (Hanson 2011b). Pour cette méthode, deux tests proposés par
Kilgour (1998) sont comparés : le fest d’équivalence et le test des intervalles. 1.e test d’équivalence teste la
probabilité que les valeurs du site étudié soient inférieures a I'écart fixé, alors que le zest des

intervalles teste la probabilité que les valeurs soient en dehors de I'écart fixé.

. enfin, une méthode de bootstrap est également utilisée. Cette dernicre est basée sur la
simulation d’un grand nombre de gammes de valeurs de référence obtenues par I’échantillonnage
aléatoire de valeurs tirées dans les sites de référence et comparées a chaque fois aux valeurs

observées dans le site potentiellement impacté. Cette méthode est encore relativement peu
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utilisée en écotoxicologie, notamment en raison du temps de calcul important qui peut étre

nécessaire pour le tirage des valeurs de référence mais représente un outil statistique prometteur.

Hanson (2011b) conclut que la méthode choisie peut avoir une influence importante sur
I'interprétation des données et donc au final sur les conclusions des études. Il démontre
notamment que selon les tests, les risques de faux positifs ou de faux négatifs sont plus ou moins
importants. Ainsi, le fest d'équivalence se révele étre celui qui offre le meilleur compromis par
rapport aux deux types d’erreur et est au final le plus protecteur pour l'environnement. A
Popposé, le fest des intervalles se révele étre le moins efficace. Enfin, la méthode de bootstrap est
également trés performante et présente un avantage important : elle peut étre utilisée aussi bien
lorsque les données sont distribuées normalement que lorsque cette hypothése n’est pas vérifiée,

ceci n’étant pas le cas pour les trois autres tests.
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Synthese :
Utilisation des biomarqueurs sub-individuels et des marqueurs individuels : importance de la prise

en compte des facteurs de confusion

e [Les biomarqueurs et les bioessais sont des outils pertinents aussi bien pour les démarches
prédictives que pour les démarches de diagnostic de la qualité des milieux aquatiques car ils se

révelent sensibles, précoces et spécifiques d’un type de contamination.

e C(Cependant, leur utilisation sur le terrain se révele complexe car ils sont fortement
influencés par les facteurs de confusion biotiques (eg, taille, sexe, statut reproducteur,

compétition, prédation) et abiotiques (e.g., température, salinité) qui doivent étre pris en compte.

Marqueur (sub-individuel ou individuel)
développé au laboratoire

Facteurs biotiques : adaptation Facteurs abiotiques : prise en
des protocoles compte de la variabilité naturelle
- encagement d’organismes - modélisation de I’influence des
transplantés standards facteurs environmentaux

- post-exposition au laboratoire - définition de gammes de

référence a large échelle spatiale
et temporelle

g /
Y

Utilisation de tests statistiques pertinents

s

Marqueur applicable a large échelle sur le terrain

Figure I-3 : Etapes nécessaires pour le développement et l'utilisation d’un marqueur in situ.
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3 Apport de la modélisation pour extrapoler les effets individuels au niveau

populationnel

Comme nous I'avons souligné précédemment, bien que tres pertinente d’un point de vue
¢cologique, I'étude directe des effets des contaminants sur les populations naturelles est tres
rarement possible en écotoxicologie en raison de la grande difficulté a discriminer les différences
entre populations liées a la présence d’une contamination des différences en lien avec 'habitat par
exemple. Pour palier cette difficulté et proposer une évaluation de la qualité des milieux en terme
d’effet sur le fonctionnement et la dynamique des populations, la modélisation représente un outil
pertinent et prometteur zia lextrapolation des effets observés au niveau individuel sur la
dynamique des populations par lintermédiaire de modéles de dynamique de population
(Kooijman and Metz 1984 ; Barnthouse et al. 1987 ; Caswell 1996 ; Levin et al. 1996 ; Grimm
1999). Ces modeles mettent en lien les différents traits de vie (eg, croissance, reproduction,
survie) afin de comprendre la dynamique de la population et de prédire son devenir a long terme

(e.g., taux d’accroissement asymptotique, probabilité d’extinction).

Depuis la fin des années 1990, cette approche est de plus en plus couramment utilisée
dans les démarches prédictives dans le but d’interpréter en terme d’impact potentiels sur la
dynamique des populations les effets observés sur les traits de vie lors de I'exposition
d’organismes au laboratoire a une gamme de concentration d’un contaminant donné (Galic et al.
2010). Ainsi, les effets observés sur des marqueurs individuels ont pu étre extrapolés au niveau
populationnel dans divers contextes tels que 'exposition a des contaminants métalliques (Moller
et al. 1996 ; Chaumot et al. 2002 ; Chaumot et al. 2003b ; Salice and Miller 2003 ; Péry et al. 2006
; Billoir et al. 2007 ; Ducrot et al. 2007 ; Manyin and Rowe 2008) ou des pesticides (Baveco and
De Roos 1996 ; Bartell et al. 2000 ; Wennergren and Stark 2000 ; Lopes et al. 2005 ; Sibly et al.
2005 ; Ashauer et al. 2006a ; Banks et al. 2008 ; Dalkvist et al. 2009 ; Forbes et al. 2009 ; Grimm
et al. 2009 ; Preuss et al. 2009b ; Preuss et al. 2010 ; Schmolke et al. 2010 ; Wang and Grimm
2010). Dans le cadre de I’évaluation des risques associés a I'utilisation des pesticides, 'emploi des
mode¢les de dynamique de population commence ainsi a étre proposé dans les démarches

réglementaires (Forbes et al. 2009).

Cependant, pour I’évaluation de la qualité des milieux aquatiques, l'utilisation des modeles
de dynamique de population est beaucoup plus rare (Ares 2003 ; Zhou et al. 2008 ; Hanson 2009a

; Lundstrom et al. 2010). Deux raisons principales peuvent étre avancées pour expliquer ce retard
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dans Putilisation de ces modeles dans le cadre diagnostic : 1- tout d’abord, comme nous I’avons
expliqué précédemment, 'estimation des traits de vie a Pentrée des modeles de dynamique de
population est beaucoup plus complexe iz situ qu’au laboratoire a cause de l'influence de
nombreux facteurs de confusion. 2- de plus, les modeles proposés jusqu’a présent dans ces
approches n’offrent pas suffisamment de réalisme pour étre utilisés de fagon pertinente et

répondre aux exigences réglementaires.

Concernant la premiere limite, le développement récent des approches de biomonitoring
actif zia 'encagement d’organismes calibrés et la modélisation de linfluence des facteurs de
confusion a permis de répondre en partie a cette difficulté (Baird et al. 2007a ; Hanson 2009a).
Cependant, concernant P'amélioration de la pertinence écologique des modeles, un effort
important reste encore a fournir. Dans la suite de ce chapitre, nous allons dans un premier temps
présenter plus en détails les différents modeles de dynamique de population utilisés pour
I'extrapolation des effets observés sur les marqueurs individuels au niveau de la population. Puis
nous soulignerons les intéréts et les limites actuelles de ces modeles pour le diagnostic de la
qualité des milieux aquatiques. Etant donné le peu d’études réalisées a ce jour au niveau
populationnel, iz des modeles de dynamique de population, pour les approches diagnostiques, la
majorité des exemples et des concepts utilisés dans ce chapitre proviennent d’études prédictives
de 'impact d’un ou plusieurs contaminants, en particulier les métaux et les pesticides. Toutefois,
il est important de garder a Pesprit que les modeles utilisés dans ces deux champs de ’évaluation
écotoxicologique proviennent du méme cadre théorique et que les avancées importantes réalisées
dans les approches prédictives pourraient aisément étre transposées dans les approches

diagnostiques.

3.1 Les différents types de modecles utilisés pour Iétude des impacts au niveau

populationnel

De nombreux types de modeles de dynamique de population ont été proposés pour
réaliser cette démarche d’extrapolation vers le niveau populationnel. Dans ce travail, les modéles
de dynamique de population correspondent a des nodeles mécanistes qui relient les réponses individuelles a
des changements au nivean des populations (e.g., taille, structure) (Forbes et al. 2008). De récentes revues
et classifications ont été proposées pour décrire les différents types de modeéles utilisés (Pastorok

et al. 2003 ; Akcakaya et al. 2008 ; Barnthouse et al. 2008 ; Forbes et al. 2008). Forbes et al. (2008)

68



Synthese bibliographique

séparent les différents types de modeles en trois grandes classes : les modeles démographiques,
les modeles du budget énergétique (modele DEB) et les modéles individus centrés. Ces modéles
sont tous issus du champ de Iécologie traditionnelle et ont été depuis la fin des années 1990
largement utilisés en écotoxicologie. Ils présentent des caractéristiques différentes que ce soit en
terme de réalisme écologique, de complexité (e.g., nombre de parameétres, temps de calcul...) ou
de généricité (eg, limité au cas précis de Iétude ou généralisable a plusieurs populations,
especes...) (Figure I-4) ; le choix du mode¢le a utiliser sera alors fonction des objectifs de I’étude

(Bartell et al. 2003 ; Pastorok et al. 2003 ; Forbes et al. 2008).

Dans cette synthése bibliographique, les modeles du budget énergétiques ne seront pas
considérés comme des modcles de dynamique de population a proprement parler et ne seront par
conséquent pas détaillés. En effet, ce sont des modeles individuels basés sur l'allocation de
I’énergie entre les différentes grandes fonctions vitales (maintenance, croissance, reproduction)
qui peuvent, certes, ¢tre couplés dans un second temps a des modeles de dynamique de
population, mais qui ne permettent pas en tant que tels de proposer une évaluation

écotoxicologique au niveau populationnel.

+
Mode¢éles matriciels
Modéles
de métapopulation
N9}
=
3]
k>
83
[=}
R3]
&}

Modéles
individu-centrés

v

- Complexité +

Figure I-4 : Caractéristiques des différents modéeles de dynamique de population en terme de

généricité et de complexité (modifi¢ d’aprés Forbes et al. 2008, Pastorok et al. 2003)

Les mode¢les démographiques peuvent étre non structurés (tous les individus de la

population sont alors considérés comme identiques) ou structurés en classes de taille, d’age (les
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individus de chaque classe étant alors considéré comme identiques) ou en stades de
développement. De la stochasticité environnementale ou démographique peut étre ajoutée si
nécessaire pour apporter plus de réalisme au modeéle (Forbes et al. 2008). Il est également
possible d’intégrer une dimension spatiale avec la prise en compte de différentes sous-
populations, il s’agit alors de modeles de métapopulation (Hanski 1994 ; Hanski and Thomas
1994 ; Akgakaya et al. 2008) ou de modeles multirégionaux (Lebreton and Gonzales-Davila 1993 ;
Chaumot 2002 ; Chaumot et al. 2003b)

Les modeles individus centrés suivent une philosophie différente par rapport aux modeles
démographiques puisqu’ils considerent les individus tous différents au sein de la population et
décrivent les caractéristiques individuelles avec plus ou moins de réalisme (ce qui peut conduire a
rendre ces modeles tres complexes). La dynamique de la population qui émerge de ces modeles
est alors le résultat combiné des réponses de chacun des individus qui la compose (Grimm and

Railsback 2005).

3.1.1 Les modé¢les scalaires

Historiquement, de nombreux modeles mathématiques ont été proposés pour décrire
Paccroissement d’une population, et ce dés le 18 siecle. Quelques-uns sont décrits a titre
d’exemple (Tableau I-2) bien qu’ils soient de moins en moins utilisés. Une des grandes limites de
lutilisation de ces mode¢les vient du fait qu’ils considérent des populations non structurées. Ils
font donc I’hypotheése que les parametres (croissance, reproduction, survie) ne varient pas en
fonction de la taille ou de I'age des individus ce qui les rend peu pertinent d’un point de vue
¢cologique. De plus, d'un point de vue écotoxicologique, ces modeéles ne permettent pas de
prendre en compte les variations de la sensibilité des organismes en fonction de leur age ou de
leur taille. 11 a donc été nécessaire de développer des modéles de dynamique de population

structurés (généralement en age ou en taille) afin de palier ces limites importantes.
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Tableau I-2 : Principaux modeles scalaires utilisés pour étudier la croissance d’une population

(modifié d’apreés Massarin 2010).

Modé¢le Equation Caractéristiques principales
oo - nécessite la construction de tables de
s YSmne I _ 1 avec: survie — fécondité
t=0 - ne prend pas en compte les
Modele I’Euler phénomenes de densité-dépendance
(1760) - 1 : taux d’accroissement de la - integre des variables qui ont chacune

population

- . leur variance, rarement prise en
- St : probabilité de survie

- ) compte
- n. : efficacité de reproduction
- s sex-ratio
dN(t) - néglige les variations d’age, de taille,
= r.N(t) avec: les  phénoménes de  densité-
Modele malthusien dt dépendance
(1789) v 1i s ) 1 d ducti
- N(©) : nombre d’individus suppose que les taux de reproduction
_t: taux d’accroissement de la sont les mémes pour tous les individus
population de la population
dN(b) N() - suppose que les taux de reproduction
—==1tN()| 1 —— | avec: sont les mémes pour tous les individus
dt K de la population
Modele de Verhulst
(1840) - N(t) : nombre d’individus

- r: taux de croissance de la population
- K capacité limite du milieu (c'est-a-
dire la taille maximale que peut
atteindre la population)

3.1.2 Les mode¢les matriciels de dynamique de population

3.1.2.1 Généralité sur les modeles matriciels de dynamique de population

Les mode¢les matriciels de dynamique de population ont été proposés par Leslie (1945 ;
1948) pour décrire la dynamique de populations structurées en classes d’age. Un peu plus tard,
ces modeles furent adaptés pour des populations structurées en classe de taille ou en stade de
développement (Lefkovitch 1965 ; Usher 1966). Nous allons décrire succinctement le principe de
ces modeles matriciels de dynamique de population. Etant donné que le fonctionnement est le
méme pour les différents types de modeles matriciels, nous prendrons 'exemple d’un modele de
Leslie structuré en classes d’age, proche du modele original proposé par Leslie. La structuration

en classe d’age a été couramment utilisée, notamment en écotoxicologie.
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Ces modeles font trois hypotheses de départ :

e Lavariable age est discrétisée en différentes classes numérotées de 1 a w

e Le temps est considéré comme une variable discréte. Le pas de temps est généralement
appelé intervalle de projection

e Je pas de temps est exactement égal a la durée de chacune des classes d’age, ce qui

implique que de #a 7+ 1 tous les individus passent de la classe d’age 7a la classe 7+ 1

Comme illustré sur la Figure I-5, la dynamique de la population peut étre schématisée par un
graphe de cycle de vie qui décrit les relations entre les différentes classes d’ages. Ce graphe
représente, selon Caswell (2001), « /'unité fondamentale de description d’un organisme sur laguelle est fondée
la théorie des modeéles matriciels de dynamique de populations. 1.°¢tude de ce cycle de vie, dans un contexte
démographique et/ on de dynamique de populations animales, nécessite de disposer d’un outil de traduction des

informations du nivean d'organisation écologique individuel vers le nivean populationnel ».

Ss

Figure I-5 : Graphe de cycle de vie d’une population divisée en w = 5 classes d’ages. Les taux de

survie S;et de fécondité £ sont spécifiques pour chaque classe d’age.

A un temps 7 la population est décrite par le nombre d’individus dans chacune des
classes. Soit, n,(#) le nombre d’individus dans la classe d’age 7 (/ = 1, ..., w) au temps 7 et N(?) est

le vecteur population au temps %

Alors :

N@® = n,®,...00, ..., n, )" EqI-1
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Entre le temps 7 et le temps 7 + 7, le nombre d’individus dans la classe 7 est calculé a partir
du nombre d’individus dans les autres classes au temps 7 et par la valeur des coefficients de survie
et fécondité directement tirés du graphe du cycle de vie (Figure I-5) noté 4;. Cette relation peut

étre formulée sous la forme d’une combinaison linéaire contenant ces coefficients :

w
(0= X ayni(1) Vi=l.,o. EqI-2
=1

Ainsi, dans notre exemple :

(1 1)= f303(0)+ fyng(0)+ f5n5(7)
ny (#+1)=57n9(7)
n3(t+1)=5,n,(7) Eq1I-3
ng(#+1)=33n3(7)

[n5(7+ 1) =3y n4(1)+3505(7)

I’équation Eq I-2 peut facilement étre convertie en une équation matricielle :
N(++1) = AN() EqI-4

ou A correspond a la matrice de transition ou matrice de Leslie. La premiere ligne de la matrice
correspond aux fécondités f; des différentes classes et la diagonale correspond aux survies S, Les

coefficients £ et S, sont appelés les taux vitaux.

0 0 f3 Jf4 f5
s, 0 0 0 0

Dans notre exemple, A= 0 S 2 0 0 0 EqI-5
0 0 53 0 0

0 0 0 S, 55
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L’analyse de la matrice de Leslie permet de calculer différents parametres populationnel
tels que le taux de croissance asymptotique de la population A, le temps de génération 7 ou

encore les valeurs reproductives. Le Tableau I-3 résume le calcul de ces différents parametres.

Tableau I-3 : Liste des différentes caractéristiques populationnelles calculées a partir d’un
modele de Leslie avec leur signification mathématique et biologique (modifié d’apres Charles et

al. 2009).

Symbole Signification mathématique Signification démographique
Valeur propre dominante de la matrice de Taux d’accroissement asymptotique de la
g transition A population
Vecteur propre a droite de la matrice de Distribution d’age stable
v transition A associé¢ a A
Vecteur propre a gauche de la matrice de Valeurs reproductives
v transition A associé¢ a A
w —1 Taux de reproduction net
Ry Rp= > f; IS A
=1 k=1
InR Temps de génération
T T=—7>DRe=1
In A
» p= 7\‘/|7\‘2 , ol A, est la valeur propre de A Vitesse de convergence vers la structure

stable de la population (ou Damping ratio
avec le 2¢me module le plus grand popa (o Darmping rafc)

Selon la valeur de A, nous obtenons une dynamique de population différente :

e Si A > 1, alors la population croit de maniére exponentielle
e Si A = 1, alors la population reste stable

e Si A <1, alors la population décroit et tend vers I'extinction a plus ou moins long terme

L’un des intéréts des modecles matriciels réside dans la possibilité de faire des analyses de
sensibilité ou d’élasticité sur les parametres du modele. Les analyses de sensibilité et d’élasticité
permettent de quantifier les effets de perturbations des valeurs des coefficients ; de la matrice de
projection A sur l'estimation du taux d’accroissement asymptotique de la population A par
exemple. L’effet de ces perturbations peut étre quantifié de maniere absolue, c’est I'analyse de

sensibilité, ou de manicre relative pour tenir compte d’ordres de grandeur différents des
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coefficients a;, c’est 'analyse d’élasticité. En effet, pour tenir compte du fait que les fécondités et
les taux de survie (compris entre 0 et 1) ne sont généralement pas du méme ordre de grandeur, il
est souvent plus judicieux de considérer la réponse de A a des perturbations proportionnelles des
coefficients 4 . Par exemple, nous pouvons nous intéresser a I'effet sur A d’une variation relative

de 10% sur un taux de survie ou une fécondité.

3.1.2.2 Utilisation des modeles matriciels en écotoxicologie

Les modeéles matriciels ont été proposés dans les années 1990 (Caswell 1996 ; Levin et al.
1996) pour TI’écotoxicologie afin de comprendre les effets des contaminants observés lors de
bioessais individuels sur la dynamique des populations. Ainsi, de nombreuses études ont utilisé
ces modeles pour proposer une interprétation des effets au niveau populationnel. Le Tableau 1-4
propose une liste non exhaustive d’études qui ont utilisé cette méthodologie pour extrapoler au
niveau populationnel des effets observés au niveau individuel lors de bioessais au laboratoire ou
in situ. Cette méthodologie a été utilisée en écotoxicologie aussi bien terrestre qu’aquatique, pour
une grande gamme de taxons (plantes, insectes, oiseaux, crustacés, mollusques, poisson) et pour

des types de contamination trés variés (métaux, pesticides, rejets de station d’épuration, PCB...).

La plupart des modeles matriciels utilisés pour analyser les données d’écotoxicologie sont
des modeles en classe d’age comme celui décrit précédemment. Cependant, d’autres types de
mode¢les matriciels sont également employés. Les modeles structurés en classes de taille sont
souvent utilisés pour des organismes ou les traits de vie tels que la reproduction ou la croissance
vont étre fortement corrélés avec la taille de organisme. Ces modeles permettent alors de décrire
de facon plus réaliste le fonctionnement de la population. Cette méthode est notamment
couramment utilisée pour ’étude des populations végétales (Logofet and Denisenko 1999 ; Crone
et al. 2009). Les modéles matriciels peuvent aussi ¢tre utilisés dans le cadre de populations avec
des mécanismes de régulations densités-dépendants ou pour I’étude de populations fragmentées
(Chaumot et al. 2002 ; Chaumot et al. 2003b ; 2003a) afin d’incorporer par exemple des processus
migratoires entre différentes sous-populations dans le modele et comprendre l'interaction entre

I’hétérogénéité spatiale de la contamination et les processus démographiques.

Un des autres points forts des modeles matriciels en écotoxicologie vient également du
fait qu’ils peuvent étre couplés avec des modéles individuels comme par exemple les modeles
DEBtox (Kooijman and Bedaux 1996 ; Lopes et al. 2005 ; Billoir et al. 2007 ; Billoir et al. 2008 ;
Billoir et al. 2009).
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3.1.3 Les mode¢les individu-centré ou Individual Based Models (IBM)

L’approche individu-centrée se réfere aux modeles de simulation qui traitent les individus
comme des entités uniques et discretes possédant en plus de leur age au moins une propriété
(appelé attribut), qui change au cours de leur cycle de vie (Grimm and Railsback 2005).
L’approche individu-centrée peut donc étre considérée comme une approche réductionniste cherchant a
faire émerger les propriétés d'un systeme (une population par exemple) a partir de la représentation des propriétés
des éléments le constituant (les individus) et de leurs interactions (Grimm 1999 ; Lomnicki 1999). Ainsi,
cette modélisation est basée sur le principe que la variabilité entre les individus et les interactions
entre ces individus influencent de maniere significative la dynamique globale des populations ou
des communautés (Lomnicki 1999). La formulation d’un modele individu-centré consiste a
attribuer des regles de comportement aux individus sous la forme de fonctions discrétes ou
continues (appelées taches) qui déterminent I’activité d’un individu (la croissance, la reproduction,
la survie, e#e.). Ces taches dépendent des variables environnementales, des états de I'individu et
des états des autres individus présents (Beaudoin 2007). A partir des années 1990, les modeles
individus-centrés ont commencé a étre utilisés en écotoxicologie pour modéliser la dynamique de
population de poissons (DeAngelis et al. 1991 ; Madenjian et al. 1993 ; Jaworska et al. 1997 ;
Beard Jr and Essington 2000 ; Van Nes et al. 2002 ; Beaudouin et al. 2008), d’oligochétes (Baveco
and De Roos 1996), de mollusques (Choi et al. 2006b), de crustacés (Rinke and Petzoldt 2008 ;
Vanoverbeke 2008 ; Preuss et al. 2009a ; Preuss et al. 2010), d’oiseaux (Davidson and Armstrong
2002 ; Stillman 2008), de mammiferes (Hickie et al. 2005) ou encore de végétaux (Van Nes et al.
2003). Ces modeles ont notamment été utilisés pour Iétude de 'accumulation et des effets des

PCB chez les poissons (Madenjian et al. 1993 ; Jaworska et al. 1997).

Les modeéles individu-centrés présentent néanmoins un certain nombre d’inconvénients

(Grimm 1999) :

e un modecle individu-centré est difficile a communiquer, la seule description
compléte et correcte d’un tel type de modele étant le programme lui-méme

¢ les modéles individu-centrés ne sont pas faciles a comprendre puisque le lien entre
les grandeurs observées et la formulation du modele n’est pas explicite

contrairement aux modeles matriciels. En effet, il n’y a pas de formalisme
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mathématique et si beaucoup de propriétés sont prises en compte, ces modeles

deviennent rapidement complexes.

e ils nécessitent de nombreuses données pour étre calibrés et validés

3.2 Intéréts et limites des modeles démographiques dans les démarches d’évaluation du

risque écologique

3.2.1 Intéréts des modeles démographiques pour ’évaluation du risque écologique

Les différentes réglementations conduisent a de plus en plus d’évaluation du risque
¢cologique, que ce soit dans des démarches prédictives (e.g, systeme REACH) ou de diagnostic
(e.g, DCE) avec pour objectif de protéger les populations naturelles. Etant donné la difficulté
d’étudier directement les populations, I'extrapolation des effets observés sur les individus sur la
persistance des populations représente une démarche prometteuse et les modeles apparaissent
comme une bonne solution pour répondre aux demandes des réglementations (Landis 2006 ;
Forbes et al. 2009 ; Forbes et al. 2010 ; Galic et al. 2010 ; Hommen et al. 2010). Bien que les
modeles aient été utilisés de maniére courante par les réglementations dans différents domaines
d’application : en biologie de la conservation (Grimm et al. 2004 ; Drechsler et al. 2007), pour la
gestion des foréts (Pretzsch et al. 2002 ; Huth and Tietjen 2007), la mise en place des quotas de
péche (Guénette and Pitcher 1999 ; Walters et al. 2000 ; Martell et al. 2008) ou en épidémiologie
(Eisinger and Thulke 2008) par exemple, leur utilisation dans les démarches d’évaluation du
risque écologique est encore relativement rare. Les industriels et les agences réglementaires se
montrent cependant de plus en plus intéressés par le potentiel de ces modeles comme le souligne
différents projets récents (Forbes et al. 2009 ; Grimm et al. 2009 ; Preuss et al. 2009b). Par
exemple, dans le domaine de I’évaluation des risques liés a lutilisation des pesticides, des
démarches utilisant des modeles de dynamique de population commencent a étre proposées

(Forbes et al. 2009 ; Thorbek et al. 2009 ; Wang and Grimm 2010).

Un certain nombre d’interrogations persistent concernant le choix du type de modéle ou
les indicateurs a utiliser a la sortie des modéles. Concernant le type de modéle, une revue récente
sur l'utilisation des mode¢les dans les démarches d’évaluation du risque écologique (Galic et al.
2010), portant sur l'analyse de 68 études utilisant des modeles dans une problématique
d’extrapolation, montre que les modéles matriciels sont les plus utilisés (51%). Ils représentent de

bons outils pour étre proposés dans un cadre réglementaire étant donné leur utilisation beaucoup
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plus simple par rapport a des modeles d’équations différentielles ou des modeles individu-centrés.
De plus, 1a possibilité de les combiner avec des modéles individuels comme les modeles DEBtox
est particuliecrement intéressante dans I'optique d’une approche de modélisation aux différents

niveaux biologiques dans un contexte réglementaire (Massarin 2010).

Concernant les indicateurs populationnels, les indicateurs démographiques (e.g, taux de
croissance de la population, densité, biomasse) sont généralement utilisés. Parmi ceux-ci, le taux
d’accroissement asymptotique de la population A est le plus couramment utilisé et représente un
indicateur pertinent de la santé des populations : il est sensible aux variations des traits de vie
individuels a I'entrée des mode¢les, facile a interpréter et il est possible de faire des analyses de
sensibilité ou d’élasticité afin de déterminer quels sont les traits individuels les plus influents au
niveau de la population (Forbes and Calow 1999). Ainsi, de faibles variations au niveau d’un trait
de vie clé vont pouvoir conduire, au niveau de la dynamique de population, a des impacts
importants sur le taux d’accroissement de la population. Par exemple, Jensen et al. (2001)
observent chez le mollusque Potamopyrgus antipodarum de faibles effets lors d’une exposition au
cadmium sur les marqueurs individuels mais des conséquences fortes au niveau populationnel sur
le taux d’accroissement de la population. A T'opposé, I'étude du taux d’accroissement permet
aussi de relativiser les effets de certains contaminants observés lors de bioessais. Par exemple,
Pedersen et al. (2009) observent, toujours chez le mollusque Potamopyrgus antipodarum, des effets
significatifs d’un musc synthétique utilisé dans l'industrie (le 1,3,4,6,7,8-hexahydro-4,6,6,7,8,8-
hexaméthylcyclopenta[y]-2-benzopyrane) sur le taux de croissance des juvéniles, le temps de
premiere reproduction, le nombre d’embryons par femelle. Cependant, une fois ces effets
intégrés dans un modele matriciel a deux classes d’ages (juvéniles et adultes), les effets sur le taux
d’accroissement de la population ne se révelent pas significatifs. Dans le méme sens, Widarto et
al. (2007) observent chez le collembole Folsomia candida une stimulation de la fécondité suite a une

exposition au nonylphenol qui n’a pas d’impact sur le taux d’accroissement de la population.

Pour les expérimentations au laboratoire, il est possible de définir, a partir de la courbe
dose-réponse entre la concentration du contaminant et le taux d’accroissement de la population la
PNEC (« Predicted No Effect Concentration »), la concentration pour laquelle A = 1, c'est-a-dire
la concentration pour laquelle la population n’est ni en accroissement, ni en diminution mais dans
un état stable (Selck et al. 2002 ; Lin et al. 2005 ; Billoir et al. 2007 ; Roman et al. 2007). Ainsi, une
exposition a une concentration plus forte que la PNEC conduira a une extinction a plus ou

moins long terme de la population.
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Plusieurs auteurs ont critiqué l'utilisation du taux d’accroissement asymptotique de la
population A comme une valeur absolue utilisable pour ’évaluation du risque écologique (Jensen
et al. 2001 ; Chaumot et al. 2002 ; Chaumot et al. 2003b). Ils proposent ainsi de plutot s’intéresser
a la sensibilité du A lors d’une contamination en regardant les variations de A par rapport a une
situation de référence (e.g., pourcentage de diminution de A par exemple). En effet, le calcul du A
offre un indicateur de la santé démographique de la population mais n’est pas assez réaliste pour

étre considéré comme une valeur exacte.

D’autres indicateurs ont également été proposés pour évaluer les conséquences d’une
contamination au niveau populationnel. Ainsi, nous pouvons citer divers indicateurs tels que le
risque d’extinction de la population (Tanaka and Nakanishi 2000 ; Nakamaru et al. 2002 ; 2003 ;
Tanaka 2003 ; An et al. 2006 ; Schmolke et al. 2010), le temps de récupération de la population
(Beard Jr and Essington 2000 ; Stark et al. 2007 ; Wang and Grimm 2010), les modifications de la
structure stable de la population (Chaumot 2002 ; Landis and Kaminski 2007) ou la taille de la
population a I’équilibre (Hayashi et al. 2009) qui sont aussi réguliecrement utilisés et qui peuvent
étre également tres informatifs. En effet, dans un cadre réglementaire, il peut étre plus parlant
pour les gestionnaires de parler en terme de risque d’extinction ou de temps de récupération
qu’en % de diminution du taux d’accroissement asymptotique de la population (Thorbek et al.
2009 ; Galic et al. 2010 ; Schmolke et al. 2010). Enfin, d’autres indicateurs sur le fonctionnement
plus global de la population et de I’écosysteme ont également été proposés tels que la perte de
biomasse, 'impact sur les chaines trophiques, la dégradation de certains processus clés au sein de
I’écosysteme (e.g, vitesse de dégradation de la matiere organique) (Hayes and Landis 2004 ; Landis
and Kaminski 2007). Ces indicateurs peuvent également étre tres pertinents dans une optique de

gestion des milieux aquatiques mais sont généralement trés complexes a estimer.

3.2.2 Limites des modeles démographiques pour ’évaluation du risque écologique

Bien que tres prometteurs, les modeles actuellement utilisés dans les démarches
d’évaluation de la qualité écologique présentent un certain nombre de limites en raison
notamment de leur manque de pertinence écologique. En effet, de nombreux facteurs tels que la
physiologie et I'histoire de vie de l'espece, la variabilité saisonnie¢re de la sensibilité aux
contaminants, les interactions avec les autres especes de Décosysteme (eg, prédation,
compétition) ou encore les phénomenes de densité dépendance peuvent jouer un role central

dans la sensibilité démographique d’une population a un facteur stress toxique. Cependant, ces
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différents facteurs ne sont que rarement pris en compte dans les modeles utilisés jusqu’a présent

pour I’évaluation du risque écologique.

3.2.2.1 Choix de I'espece et importance des histoires de vie

Une des premiceres critiques concernant les modeles actuellement utilisés pour I’évaluation
du risque écologique concerne le choix des espéces utilisées. En effet, les études sont réalisées la
plupart du temps sur des especes modeles utilisées dans des tests de toxicité au laboratoire. Ces
especes sont souvent peu représentatives des milieux étudiés (e.g., large utilisation des crustacés de
type daphnies ou des poissons tropicaux tels que Danio rerio pour les études portant sur des
milieux lotiques tempérés). Ainsi, il est difficile de transférer les résultats observés sur ces especes
vers d’autres especes plus représentatives de Iécosysteme étudié (Forbes and Calow 2002).
Perreira et al. (2000) suggerent d’utiliser dans les modeles de dynamique de population des
especes pertinentes d’un point de vue écologique telles que des « especes sentinelles » ou des
«especes clés». Ces especes devraient ainsi étre abondantes et jouer un role clé au sein des
¢cosystemes comme par exemple dans les processus de décomposition de la matiere organique

(Baird et al. 2007a).

De plus, les modeles développés pour Dévaluation écotoxicologique au niveau
populationnel sont en général limités a une seule espece. Or, des effets similaires observés chez
différentes especes lors de bioessais au niveau individuel (eg, une diminution de 20% de la
fécondité) peuvent se traduire par des conséquences tres différentes au niveau de la population en
fonction du cycle de vie des especes (Moller et al. 1996 ; Forbes et al. 2001 ; Forbes and Calow
2002 ; Salice and Miller 2003 ; Stark et al. 2004 ; Spromberg and Birge 2005a ; Forbes et al. 20006 ;
Stark et al. 2007). En effet, chaque espece, et méme chaque population, présente une histoire de
vie adaptée a son habitat naturel tout en étant fixée par des contraintes phylogénétiques d’autre
part. Comme une expression de ces adaptations, les individus de chaque espéce présentent des
compromis évolutifs (#rade-offs) différents entre leurs différents traits de vie (Spromberg and Birge
2005a). 11 existe ainsi une tres large gamme possible de stratégie au niveau des histoires de vie qui
vont conduire a des réponses différentes face a un facteur de stress toxique. Par exemple, une
inhibition ponctuelle de la reproduction aura des conséquences moins importantes sur la
dynamique de population d’une espece itéropare (c'est-a-dire une espece ou les individus se
reproduisent a plusieurs reprises au cours de leur vie) que sur la dynamique de population d’une

espece sémelpare (c'est-a-dire une espece ou les individus se reproduisent a une seule reprise au
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cours de leur vie). Stark et al. (2004), dans une étude récente, illustrent ainsi clairement l'influence
des histoires de vie en comparant I'influence d’une diminution de 50% de la fécondité, d’une
augmentation de 50% de la mortalité, ou d’'une combinaison des deux sur la dynamique de
population de sept especes d’arthropodes (A. pisum, C. septempunctata, D. rapae, D. pulex, B. dorsalis,
F. arisanus et F. vandenboschi). Les résultats des simulations montrent qu’'un méme niveau du
facteur de stress appliqué aux criteres individuels induit un impact sur la dynamique de
population qui differe entre les especes testées en fonction de leur stratégie d’histoire de vie.
Cette observation contredit clairement I’hypothése selon laquelle un niveau d’effet donné est
comparable d’une espece a lautre et souligne I'importance de prendre en compte les
caractéristiques des histoires de vie. Spromberg and Bridge (2005b) propose ainsi un indice de
sensibilité chez les poissons en comparant 34 especes et souligne les fortes différences de

sensibilité en lien avec les différences d’histoire de vie des especes.

De méme que pour les différences d’histoire de vie entre especes, les variations entre
populations peuvent également étre trés importantes en raison des adaptations locales et
devraient aussi idéalement étre prise en compte (Clark 2003). Par exemple, des différences
importantes de tolérance au zinc ont été observées chez le crustacé Gammarus pulex entre

différentes populations (Maltby 1999).

3.2.2.2 Importance de la variabilité saisonnicre

La sensibilité d’une population a un facteur de stress toxique va aussi dépendre fortement
de la saison a laquelle a lieu 'exposition a ce facteur (Ares 2003 ; Landis 2006 ; Smit et al. 20006 ;
Banks et al. 2008 ; Meng et al. 2009). Par exemple, Smit et al. (2006) montrent, dans une étude
avec le crustacé amphipode Corophinm volutator, des différences importantes du taux de croissance
de la population au cours de 'année ainsi que de 'impact de différents scénarios de mortalité.
L’exposition a un contaminant ayant de forts effets reprotoxiques aura donc des conséquences
bien plus importantes au niveau de la population si elle intervient durant une période de forte
reproduction des individus plutot que pendant une période ou les femelles se reproduisent peu
ou pas. Cependant, cette prise en compte de I'influence de la variabilité saisonnicre des traits de
vie dans les modeles est encore tres rare alors que pour de nombreux contaminants (eg, les
pesticides), les expositions sont souvent tres ponctuelles a des périodes données de I'année. 1l
serait ainsi beaucoup plus pertinent de prendre en compte cette variabilité saisonnicre des traits

de vie dans la construction des modéles de dynamique de population (Ares 2003).
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3.2.2.3 Importance du degré de réalisme du modele

Les modeles développés pour décrire la dynamique de la population sont parfois tres
simplistes. Ainsi, la population est souvent résumée en deux ou trois classes d’organismes avec
des juvéniles et des adultes (Calow et al. 1997) et la variabilité liée a ’age ou la taille sur des traits
de vie tels que la reproduction, la croissance ou la reproduction n’est dans ce cas pas prise en
compte. La pertinence écologique de ces modéles est alors contestable. Ainsi, Hanson et Stark
(2011) comparent chez trois especes de crustacés (D. magna, D. pulex et C. dubia) un modele
simple a deux classes et un modele plus complexe. Ils observent, en simulant différents scénarios
de réduction de la survie et de la fécondité, que le modele a seulement deux classes de taille

surestime les effets au niveau populationnel chez C. dubia et les sous-estime chez D. magna.

Cependant, Hansen et al. (1999a), dans une étude sur I'impact du 4-n-nonylphenol sur la
dynamique de population du polychete Capitella sp., comparent deux modeles matriciels : un
modele avec seulement deux classes d’individus (juvéniles et adultes) et un modele structuré en
11 classes d’ages, chaque classe ayant une durée d’une semaine. Ils observent pour les deux types
de modecles des effets similaires sur le taux d’accroissement de la population. Une des difficultés
pour pouvoir utiliser des modeles plus réalistes réside dans le fait de disposer de suffisamment de
données individuelles sur les traits de vie. En effet, utiliser un mod¢le matriciel avec un grand
nombre de classes de taille ou d’age ne permettra pas d’étre plus réaliste si nous ne disposons pas
d’informations suffisantes pour chacune des classes et que les mémes taux vitaux sont appliqués a
chacune d’elles. De plus, les modeles plus complexes ont également des couts en terme de

paramétrisation et d’analyse et sont généralement plus compliqués a interpréter.

3.2.2.4 Prise en compte de la densité-dépendance

Les phénomeénes de densité-dépendance peuvent également avoir un role important sur la
sensibilité démographique d’une population exposée un facteur de stress toxique (Moe et al. 2002
; Moe et al. 2005 ; Hanson 2009a ; Hayashi et al. 2009 ; Sibly et al. 2009 ; Hanson and Stark
2011). Lors d’un stress toxique, les mécanismes de densité dépendance peuvent jouer de deux

fagons principales sur la dynamique de la population :
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e Ja densité des populations est souvent limitée par la quantité de nourriture disponible dans
le milieu (on patle alors parfois de régulation de la population de type bottom-up, Hanson and
Stark 2011). Lors de l'exposition a un facteur de stress toxique, la mortalité engendrée par le
contaminant peut avoir pour conséquence une plus grande disponibilité de la nourriture pour les
individus ayant survécu. La compétition entre les individus de la population pour I'acces a la
nourriture est alors moins forte et leur fitness pourra ainsi étre augmentée. L’effet sur la

population a long terme sera alors relativement faible.

e une autre forme de densité-dépendance dans les populations vient de la régulation par les
mécanismes de prédation (Stige et al. 2011) (on patrle alors de régulation de la population de type
top-down, Hanson and Stark 2011). Lors de lexposition a un facteur de stress toxique, les
populations de prédateurs qui régulaient la population étudiée peuvent elles aussi étre impactées
ce qui aura pour conséquence une diminution des pressions liées a la prédation sur la population

de proies. Ainsi, 'effet sur la population de proies a long terme sera plus faible.

Hayashi et al. (2009) montrent ainsi, en comparant des modeles tenant compte de la
densité dépendance, lors d’une étude de I'impact du zinc sur deux especes de poissons (P. promelas
et S. fontinalis), des différences importantes par rapport a des études n’en tenant pas compte.
Ainsi, avec des analyses de sensibilité, il montre que la survie adulte est un parametre sensible

contrairement a ce qui avait été montré sans prendre en compte la densité dépendance.

3.2.2.5 Prise en compte des processus de migration entre population

L’influence d’un contaminant au niveau populationnel a travers des perturbations du
comportement de migration des populations est tres rarement prise en compte. Cependant, des
¢tudes ont montrées que cela pouvait influencer de fagon significative la dynamique des
populations (Hansen et al. 1999b ; Ares 2003 ; Chaumot et al. 2003a ; 2003b). Par exemple, chez
la truite (Salmo trutta), Chaumot (2003a) souligne le fait que des perturbations des processus
migratoires liées a une exposition au cadmium peuvent conduire a une altération de la dynamique
de la population, au méme titre que des effets sur des traits de vie tels que la fécondité ou la

sutrvie.
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3.3 Intégration des marqueurs sub-individuels dans les démarches d’extrapolation

Pour avancer vers une évaluation a la fois spécifique des effets des contaminants et
pertinente d’un point de vue écologique, les démarches multi-échelles, limitées pour le moment a
des liens entre des effets observés sur des marqueurs individuels et leurs conséquences au niveau
des populations, pourraient étre étendues a la prise en compte des effets observés sur des niveaux
d’organisation biologique inférieurs (eg, cellule, tissus) a travers la mesure de divers
biomarqueurs.

Récemment, dans les démarches prédictives, le concept d'adverse outcome pathway (AOP) a
¢té proposé dans ce sens (Ankley et al. 2010 ; Kramer et al. 2011). Un AOP est « un schéma
conceptuel qui relie des effets observés aun nivean moléculaire on cellulaire (e.g., une interaction entre un xénobiotique
et une protéine spécifique) jusqu'a lenrs conséquences sur des niveaux d’organisation pertinent pour évaluation du
risque (e.g., la population)» (Ankley et al. 2010) (Figure I-6). Ainsi, les AOP sont généralement
constitués d’une série d’évenements qui se produisent aux différents niveaux d’organisation
biologique. Les liens entre les différents niveaux doivent étre des liens de causes, mécanistes,
inférentiels ou basés sur des corrélations et la modélisation est alors utilisée en support pour
formaliser ces liens entre les différents niveaux d’organisation biologique. Le terme adverse outcone
pathway a été proposé pour éElargir le terme zoxicity pathway définit par le National Research
Council américain qui se limite aux liens entre un xénobiotique et des effets moléculaire ou

cellulaire.

Modéle de dynamique de population

T

Fitness individuelle

T

Traits de vie

Comportement

- croissance . .
. <—m - alimentation
- reproduction

- activité locomotrice

- sutvie

Adverse Outcome Pathway

Figure I-6 : Illustration simplifiée du concept d’Adverse Outcome Pathway (modifié d'apres

Kramer et al. 2011).
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Dans une étude récente, Miller et al. (2007) proposent un exemple qui illustre bien la
démarche des AOP. Dans cette étude, les auteurs s’intéressent a 'impact de cing xénobiotiques
(e 17B-Trenbolone, le 17a-Trenbolone, le Prochloraz, le Fenarimol et le Fadrozole) sur la
quantité de vitellogénine (vtg) des femelles chez le poisson Puuephales promelas (cyprinidé d’eau
douce). Une diminution de la quantité de vtg est alors observée en fonction de la concentration.
Les auteurs montrent ensuite que cette diminution de la vtg est fortement corrélée a une
diminution de la fécondité des femelles (Figure I-7). Une extrapolation au niveau populationnel
est enfin réalisée »iz un modele matriciel et différents scénarios soulignent alors I'impact d’une

inhibition de la vtg chez les femelles sur la dynamique de population.
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Figure I-7: Exemple d’utilisation de la démarche des Adverse Outcome Pathway dans les
approches prédictives (Miller et al. 2007).

(1) relation entre la quantité¢ de vtg et la fécondité des femelles de P. promelas exposées a différents
xénobiotiques. (2) impact au niveau populationnel de différents scénarios d’inhibition de la vtg (A : pas

d’inhibition, B : 25% d’inhibition, C : 50% d’inhibition, D : 75% d’inhibition, E : 96% d’inhibition

La méme philosophie peut étre proposée dans le cadre du diagnostic de la qualité des
milieux aquatiques ziz I'intégration des réponses observées sur des biomarqueurs sub-individuels
en lien avec la fitness des organismes (Forbes et al. 2006). Bien qu’il existe encore peu de données
quant a la relation entre réponse biochimique et conséquence au niveau individuel, de plus en
plus d’études tentent d’établir des liens entre ces différents niveaux d’organisation. Par exemple,
nous pouvons citer ’étude de Xuereb et al. (2009b) qui démontre clairement qu’une inhibition de
IAChE chez le crustacé amphipode Gammarus fossarum entraine une diminution de I'alimentation

et de Pactivité locomotrice des individus. Nous pouvons aussi citer I’étude de Lewis et Galloway
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(2009) qui établit un lien statistique entre dommages a 'ADN des spermatozoides du ver
Arenicola marinus et de la moule My#ilus edulis et un développement anormal des embryons issus de
ces spermatozoides. Pour Amiard et Amiard-Triquet (2008), les perturbations dues aux
contaminants aux niveaux individuels et sub-individuels qui paraissent avoir le plus de chance
d’étre liées a des effets aux niveaux d’intégration biologiques supérieurs sont toutes celles qui

vont affecter la fonction de reproduction.

91



Chapitre 1

Synthese :

Extrapolation des effets individuels au niveau populationnel

Un des principaux objectifs de ’écotoxicologie réside dans I’évaluation de Pimpact des
contaminants sur le devenir des populations naturelles et sur la santé des écosystémes.
Cependant, I’étude directe des effets sur de telles entités biologiques demeure un objectif
utopique en raison des nombreuses difficultés méthodologiques, techniques ou financiéres que

cela représente dans la grande majorité des cas.

Les modeles de dynamique de population représentent des outils trés prometteurs
pour extrapoler les effets observés au niveau individuel sur des impacts au niveau des
populations et ouvrir ainsi 'acces a la compréhension des effets sur des niveaux d’organisation
¢cologiquement pertinents. Ces modeles donnent acces a des indicateurs particulicrement
intéressants pour les gestionnaires des milieux aquatiques (eg, taux de croissance de la
population, probabilité d’extinction, temps de récupération) tout en permettant d’identifier les

traits de vie clé vz les analyses de sensibilité ou d’élasticité.

Cependant, les modeles proposés restent encore tres simples et leur pertinence écologique
peut encore largement étre améliorée notamment en intégrant :
e des especes représentatives des milieux et présentant des cycles de vie contrastés
e linfluence de la variabilité saisonniere et spatiale des histoires de vie

e linfluence des phénomenes de densité dépendance (compétition, prédation, ez.).

Le couplage des méthodologies de surveillance active (via 'encagement d’organismes
calibrés) qui permettent de mesurer les effets sur les traits de vie 7/ situ et de la modélisation de
la dynamique des populations permet d’envisager la mise en ceuvre de ces approches dans le

cadre du diagnostic de la qualité des milieux aquatiques.

Ces modeles peuvent étre intégrés dans des démarches d’évaluation multi-échelles en
partant des impacts aux niveaux cellulaires ou tissulaires jusqu’a leurs conséquences sur le devenir

des populations naturelles.
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CHAPTIRE II

Matériels et méthodes

Ce chapitre présente dans une premicre partie les deux modéles biologiques utilisés
durant ce travail doctoral: le crustacé amphipode Gammarus fossarum ect le mollusque
gastéropode Potamopyrgus antipodarum, laccent étant mis sur leurs caractéristiques
écologiques, leur morphologie et identification, leur anatomie générale ainsi que leur

utilisation en écotoxicologie.

La suite présente les protocoles des différentes expérimentations mises en ceuvre pour
répondre aux différents objectifs de ce travail. Rappelons que les objectifs que nous nous
sommes fixés sont dune part, d’avancer dans la compréhension des réponses biologiques
observées sur le terrain au niveau individuel (intégration de I'influence des facteurs de confusion
pour la lecture des tests 7z situ par encagement) et d’autre part, de développer une méthodologie
permettant interprétation au niveau populationnel des effets mesurés lors de ces tests iz situ via
la construction de modeles de dynamique de population.

Ainsi, la deuxieme partie détaille les protocoles des bioessais mis en place chez
Gammarus fossarum que ce soit au laboratoire ou 7z sitn pour ’étude du taux d’alimentation,
des taux de croissance et de différents parameétres en lien avec la reproduction.

Enfin, les parties 3 et 4 présentent les protocoles de suivis des populations pour les
deux especes ainsi que ceux des différentes expérimentations au laboratoire et zz situ qui ont été
menées pour estimer la variabilit¢ des différents traits de vie : variabilité¢ saisonnicre (e.g

influence de la température), influence des facteurs biotiques (eg. taille, stade de mue).
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1 Modé¢les biologiques
1.1 Gammarus fossarum

1.1.1 Classification

Plus de 4500 espeéces appartiennent au sous-ordre des crustacés amphipodes
« Gammaridae ». Ce sont les amphipodes les plus représentés et les plus largement répandus. Ils
sont présents dans les milieux marins, dulgaquicoles et méme plus rarement terrestres. Le genre
Gammarus, présent dans tout 'hémisphere nord, est représenté par plus d’une centaine d’especes
dont la plupart sont dulgaquicoles (Barnard and Barnard 1983 ; Karaman and Pinkster 1987).
L’espéce de gammare choisie pour ce travail de these est Gammarus fossarnm (Koch, 1836). Dans
des études antérieures, cette espece peut aussi étre retrouvée sous d’autres noms tels que
Gammarus delebecquei ou encore Gammarus pulex fossarum qui correspondait alors a une sous espece

(Pacaud 1945 ; 1952). Sa systématique détaillée est synthétisée dans le Tableau II-1.

Tableau II-1: Classification de G. fossarum (Martin and Davis 2001).

Embranchement Arthropode
Super-classe Crustacé
Classe Malacostracé
Sous-classe Fumalacostracé
Super-ordre Péracaride
Ordre Amphipode
Sous-ordre Gammaridae
Genre Gammarus
espece fossarum (Koch, 18306)
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1.1.2 Ecologie et biologie

L’espece G. fossarum occupe les ruisseaux et les rivieres de plaine et de montagne, 2a
I'intérieur d’une aire qui s’étend des Pyrénées a 'Europe de lest, en incluant I’Europe centrale
(Barnard and Barnard 1983) (Figure II-1). Des travaux plus récents (Zivi¢ and Markovié¢ 2007)
révelent que cette aire de distribution serait méme plus étendue que ce qui était admis jusqu’a
présent. Regroupés en populations de forte densité pouvant atteindre plusieurs milliers
d’organismes au metre carré (Felten 2003), les gammares affectionnent les substrats grossiers
comme les galets ou les graviers et les substrats organiques comme les bryophytes, les végétaux
rivulaires et la végétation morte. G. fossarum est un représentant typique des sources et des
ruisseaux de montagne peu profonds, tres oxygénés, oligotrophes a fort courant. Il peut s’adapter
a des conditions environnementales tres variées. En plaine, G. fossarum cohabite fréquemment
avec G. pulex, mais en montagne, il subsiste généralement seul (Roux 1982 ; Barnard and Barnard
1983 ; Pockl 1995). 11 est moins exigeant que les autres especes de gammares quant a la teneur en
calcium de 'eau, bien que cet élément soit indispensable a sa croissance (Pacaud 1945 ; Peeters
and Gardeniers 1998). Concernant la température de Ieau, elle doit étre comprise entre 0 et 25°C,
la température critique létale étant située entre 28 et 32°C (Wijnhoven et al. 2003). Concernant la
teneur en oxygene, bien que relativement peu exigeant, G. fossarum se révele généralement plus
sensible que les autres especes proches de gammaridae a une diminution brutale (Meijering 1991 ;

Janetzky 1994 ; Maltby 1995).

Le gammare est un organisme a croissance discontinue par mues successives. lLes
nouveaux-nés croissent puis deviennent matures aprés un nombre déterminé de mues (10 mues
pour G. pulex), la rapidité de succession de celles-ci étant température-dépendante et sexe-
dépendante, les males ayant des phases d’inter-mue plus longues que les femelles. G. fossarum est
une espece itéropare, sa reproduction ayant lieu plusieurs fois dans I'année. Sa durée de vie
semble se limiter a deux ans (Tachet et al. 2000). Les gammares sont souvent associés aux amas
de maticre organique (accumulation de feuilles en décomposition), aux mousses ou aux racines
qui constituent leur habitat préférentiel ou ils peuvent trouver de la nourriture, se cacher et
s’accrocher. Ils affichent un vaste répertoire trophique, étant a la fois herbivores, détritivores et
carnivores. Leur régime alimentaire est ubiquiste (Felten et al. 2008b) : composé de feuilles
mortes, de biofilms, de larves de chironomidés ou encore de petits isopodes (Macneil et al. 1997).

De plus, les amphipodes peuvent faire acte de cannibalisme.
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Figure II-1: Répartition géographique de Gammarus fossarum en Europe (Barnard and Barnard

1983).

Les gammares représentent une importante source de nourriture pour différentes especes
de poissons, de macroinvertébrés, d’oiseaux et d’amphibiens (Welton 1979 ; MacNeil et al. 2000).
Ainsi, Welton (1979) a évalué que plus de 60% de la production annuelle de Gammarus pulex
pouvait étre consommée par les poissons (en particulier la truite Salmo trutta et le chabot Cottus
cobio). De plus, ils jouent un réle clef dans lincorporation et la décomposition du matériel
organique terrestre fixé dans les réseaux trophiques d’eau douce et dans la redistribution de la
maticre et de I'énergie (Maltby 1994 ; Forrow and Maltby 2000). Pour ces raisons, le gammare

constitue donc un organisme essentiel au bon fonctionnement écologique des rivieres.
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1.1.3 Morphologie et identification de 'espece

Le corps des amphipodes est divisé en quatre régions distinctes comprenant de I'avant
vers l'arriere, le prosoma (Z.e., téte), le mésosoma (ze., thorax), ainsi que le métasoma et 'urosoma
qui forment 'abdomen (Figure II-2) (Chevreux and Fage 1970 ; Roux 1970). Le corps dun

gammare dépasse rarement 20 mm et est caractérisé par une convexité dorsale régulicre.

PROSOMA

Céphalon
Flagelle accessoire
Flagelle prncipal

Antennule

h W : J % -
Antenne ﬂ

-

Gnathopodes

1% 3
Pléopodes

123
Uropodes

Figure II-2 : Vue latérale d’un Gammaridae (modifiée d’apres Chevreux and Fage 1970 ; Roux 1970).

pc : plaques coxales ; Pe : péréiomeres ; P1: pléomeres ; Ur : uropomeres.

Le prosoma est constitué d’une seule piece appelée céphalon, qui résulte de la fusion des
métameres le constituant (Ze., six segments céphaliques, plus le premier segment thoracique). Le
céphalon porte latéralement une paire d’yeux composés et sessiles (e, ocelles), une paire
d’antennules et une paire d’antennes qui se prolongent vers I'avant, ainsi que quatre paires
d’appendices masticateurs situées sur la face inférieure (.e., le labre, les mandibules, le labium, les
maxillules et les maxilles).

Le mésosoma (encore appelé péréion) compte sept articles libres, chacun muni d’une
paire d’appendices uniramés constituant les péréiopodes. Les deux premiers péréiopodes sont
préhensibles et fixateurs. Ils constituent les gnatopodes 1 et 2. Les péréiopodes 3 a 7 sont
locomoteurs. Chaque péréiopode est constitué, de la base vers son extrémité, d’'un coxopodite,
d’un basipodite, d’un ischiopodite, d'un méropodite, d’un carpopodite, d’un propodite et d’un

dactylopodite. Chez les femelles, la face interne des coxopodites de la deuxieme paire de
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gnatopodes et des trois paires de périopodes suivants porte une extension lobiforme, appelée
oostégite. Les oostégites forment le plancher d’'une chambre incubatrice (ze., le marsupium) au
sein de laquelle les oeufs fécondés pourront se développer jusqu’a éclosion. La cavité ventrale qui
abrite également les branchies est délimitée latéralement par des plaques coxales.

Le métasoma (ou pléon) est constitué de trois segments libres. Leurs tergites se
prolongent latéralement en lamelles plus ou moins grandes appelées les plaques épimérales.
Chaque segment porte une paire d’appendices biramés nommeés les pléopodes. Ces pléopodes, en
perpétuels mouvements synchronisés, jouent un role important dans la locomotion mais
¢galement dans la ventilation de la cavité branchiale ainsi que de la poche incubatrice chez les
femelles.

L’urosoma, terminé par un court telson, est constitué de trois segments libres qui
diminuent en taille de I'avant vers I'arriere. Chacun est muni d’une paire d’appendices biramés
dénommés uropodes. Les uropodes 3 ont une partie interne (e, endopodite) généralement plus

court que lexterne (Z.e., exopodite).

Le genre Gammarus se distingue par son corps essentiellement lisse avec quelques épines
et soies n'existant que sut le dos de l'urosoma. L’endopodite de I'uropode 3 est toujours présent
et bien développé (toujours supérieur a 1/3 de 'exopodite) (Roux 1970 ; Karaman and Pinkster
1987). Gammarus fossarum se distingue des autres especes du genre Gazmarus par : 1- une cuticule
non carénée, 2- I'absence de rayures sur le coprs ; 3- de petites ocelles de formes ovales, 4- un
rapport endopodite/exopodite (de 'uropode 3) compris entre 0.4 et 0.6 (Figure II-3) 5- des
antennes portant un article 4 plus court que le 5, munies de longues soies insérées en six, sept ou

exceptionnellement huit points (Roux 1970 ; Xuereb 2009 ; Lacaze 2011).

Figure II-3 : Uropode 3 de G. fossarum (A) et G. pulex (B).

(Photos : Hervé Quéau - Guillaume Jubeaux / Cemagtef Lyon)
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La Figure II-4 donne les criteres permettant de différencier et d’identifier G. fossarum des
autres especes de Gammaridae communément rencontrées en France. Les especes les plus
couramment rencontrées sont G. fossarum et G. pulex. Cependant, de nombreuses especes
invasives ont colonisé les systemes lotiques et lentiques de la France. Les principales sont : G.
roeseli (présente depuis plus d’une centaine d’années, et parfois considérée comme autochtone), G.
dnebeni, G. tigrinus et G. lacustris (Adam 2008). Depuis quelques années une espece d’'un genre
proche de Gammarus, Dikerogammarus villosus, envahit tres rapidement la plupart des bassins
d’Europe de louest provoquant la disparition des especes autochtones. Nous trouvons
actuellement cette espece sur le Rhone et la Saéne (Bollache 2003). Une autre espece proche de
G. fossarum a également été décrite dans la région Rhone-Alpes (Goedmakers and Roux 1975) et
n’est pas représentée sur la clé de détermination, il s’agit de Gamumarus wautieri. Elle se différencie
de G. fossarum a partit de lobservation du deuxiéme segment de lantennule et plus
particulicrement des soies présentes le long de ce segment. Chez G. fossarum, le nombre
d’insertions de soies est supérieur ou égal a 6 et leur longueur est supérieure a la largeur du
segment alors que chez G. wauntieri, le nombre d’insertions de soies est inférieur a six et elles ont
une longueur inférieure a la largeur du segment. La séparation de G. fossarum et G. wauntieri en deux
especes distinctes est parfois encore remise en question mais a été confirmée par la comparaison

de marqueurs moléculaires (séquences du cytochrome C) (Meyran et al. 1997).

Récemment, des études sur des marqueurs moléculaires ont également souligné qu’au sein
de G. fossarum, il était possible de discriminer trois groupes susceptibles de constituer trois especes
cryptiques (Westram et al. 2011). Ces groupes ne sont pas différenciables par des criteres
morphologiques mais présentent une divergence phylogénétique suffisamment importante pour
qu’il soit envisageable de considérer qu’il s’agit d’especes différentes. Cependant, la définition du
degré de divergence phylogénétique nécessaire pour conclure a des especes différentes est encore
largement discutée actuellement. Dans la région Rhone-Alpes, une seule de ces especes
cryptiques est rencontrée, ce qui nous permet de considérer que nous avons bien travaillé sur un
seul groupe de gammare dans ce travail. Toutefois, la présence de ces espéces cryptiques est a
considérer pour des études a plus large échelle géographique étant donné que les différents
groupes peuvent présenter une variabilit¢é importante au niveau des traits de vie ou du

comportement.
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Figure II-4 : Cl¢é de détermination de G. fossarum (Felten 2003).
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1.1.4 Anatomie générale

La Figure II-5 montre une coupe longitudinale d’un Gammaridae, permettant de situer les
principaux organes. Bien que ne soient détaillés dans cette partie que 'appareil reproducteur et le
fonctionnement de la reproduction en raison de I'importance de la reproduction pour la suite de
ce travail, nous présentons quand méme succinctement l'anatomie générale ainsi que le

fonctionnement des principaux systémes.

Figure II-5 : Coupe latérale d’un Gammaridae présentant les principaux organes (Schmitz 1992).
aa : aorte antérieure ; an : anus ; ap : aorte postérieure ; ba : bulbe artériel ; cc : connexion
circumoesophagiale ; cd : ceecum digestifs ; cda : cecum dorsal antérieur ; che : chambre cardiaque ; ci :
connexion intersegmentaire ; co : coeur ; Cp : cacum postérieur ; cpy : chambre pylorique ; gpe : ganglion
péréionique 7 ; gpl : ganglion pléonique 1 ; im : intestin moyen ; ip : intestin postérieur ; Ids : ligament
dorsal suspendu ; mu : masse urosomique ; ms : masse suboesophagique ; nan : nerf antennulaire ; nat :

nerf antennaire ; oe : oesophage ; os : oostégite ; pr : protocérébrum.

L’appareil digestif est constitué d’un simple tube, presque enticrement rectiligne et
cylindrique dans toute son étendue. Cependant, dans sa partie antérieure, il s’élargit pour former
un sac ovoide représentant estomac (che, cpy). En avant de « estomac » se trouve 'oesophage
s’ouvrant entre le labrum et le labium et formant la bouche. En arriere de « estomac » s’insére

I'intestin moyen (im). L’intestin postérieur (ip) se termine par un orifice, ou anus (an), positionné
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en dessous du telson. Les caca s’inserent en différents points de appareil digestif et constituent
les principaux sites de production d’enzymes digestifs (Schmitz 1992 ; Felten 2003).

Le systéme nerveux comprend le cerveau, ou protocérébrum (pr), composé de deux
grands lobes reliés par des nerfs aux ocelles, aux antennes (nat) et aux antennules (nan). Le
protocérébrum est relié a une chaine ganglionnaire située le long de la partie ventrale de 'intestin.
Cette chaine se compose d’une paire de ganglions soudés ensemble pour chacun des segments du
mésosoma et métasoma. Dans le céphalon et 'urosoma, les ganglions sont réunis respectivement
en une masse sub-oesophagique (ms) et une masse urosomique (mu). De ces ganglions et
masses, reliées entre eux par des connexions nerveuses intersegmentaires (ci), partent des filets
nerveux qui desservent chaque appendice (Felten 2003).

Concernant Pappareil circulatoire, la circulation sanguine, ou hémolymphatique,
s’effectue au moyen d’un coeur (co) mais peut aussi étre affectée par des mouvements corporels,
squeletto-musculaires ainsi que par des contractions stomacales. Le coeur, positionné
dorsalement au dessus de Pappareil digestif, consiste en un tube cylindrique ouvert a ses deux
extrémités. I est entouré dun «sac» rempli d’hémolymphe, nommé péricarde (ou encore

hémocoele), et s’étend sur presque toute la longueur du mésosoma.

1.1.5 Appareil reproducteur et reproduction

1.1.5.1 Appareil reproducteur

L’appareil génital male (Figure II-6 a) est constitué par une paire de tubes accolés a
I'intestin et divisés en trois régions : les testicules (ts), la vésicule séminale (vs), et le canal déférent
(cd). Ce dernier s’ouvre dans la partie ventrale du péréiomere 7 (Pe 7) et forme la papille génitale
(pg, il en existe deux). Chez la femelle (Figure II-6 b), les ovaires (ov) occupent le méme
emplacement que les testicules chez les males et ont a peu pres la méme forme. Les oviductes
(ovd) font suite aux ovaires et aboutissent sous les plaques coxales du péréiomere 5 (Pe 5). Les
ocufs sont déposés dans le marsupium formé par les oostégites. C’est la que les oeufs achevent
leur développement et éclosent. Les caracteéres sexuels proprement dits sont assez difficilement
identifiables (testicules, ovaires). Cependant nous distinguons facilement les femelles adultes par
la présence des oostégites et les males par la présence de gnathopodes II plus robustes que chez
les femelles et I'existence des papilles génitales (Chevreux and Fage 1970 ; Schmitz 1992). De plus
les antennes, ayant un role dans la recherche des femelles, sont plus allongées chez les males

(Steele 1995).
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(a) male ‘ : ts

(b) femelle

Figure II-6 : Systéme reproducteur d’un Gammaridae mile (a) et femelle (b) (Schmitz 1992).
cd : canal déférent ; ov : ovaire ; ovd : oviducte ; Pe 5: 7 : péréiomere 5: 7 ; pg : papille génitale ; vs :

vésicule séminale ; ts : testicule.

1.1.5.2 Reproduction

Les gammares ont un cycle de reproduction relativement complexe. I.a reproduction est
continue bien que fortement ralentie durant la période hivernale et atteint un maximum en avril -
mai. La température optimum de fécondité pour G. fossarum est de 12,1°C (Péckl and Humpesch
1990). Lorsque la femelle est préte a se reproduire, le male s’agrippe alors sur son dos au moyen
de ses gnathopodes, et la maintient en place sous son corps. Le couple forme alors une figure
appelée amplexus précopulatoire (ou precopula) (Figure II-7). Cette position permet au male de
continuer a se déplacer et a se nourrir tout en maintenant la femelle sous son corps. Cette phase

peut durer de quelques jours a une semaine (Bollache and Cezilly 2004).

L’ovulation, suivie immédiatement de la fécondation chez la femelle adulte, ne peut se
produire qu’une fois la mue effectuée : 'expulsion des oeufs vers la poche ventrale de la femelle,
aussi appelée poche marsupiale ou marsupium, est alors rendue possible par la présence d’un

oviducte relativement flexible. Aussitot 'exuvie de la femelle éjectée, le sperme est déposé via les
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papilles génitales males dans la poche marsupiale de la femelle ou la fécondation des ovocytes a

lieu.

Figure II-7 : Gammarus fossarum mile et femelle en précopula.

(Photo Hervé Quéau / Cemagref Lyon)

Chez la femelle G. fossarum, les cycles de mue et de reproduction ont été caractérisés
précisément et sont fortement synchronisés, la femelle se reproduisant en méme temps qu’elle
mue (Geffard et al. 2010). Le cycle de mue dure environ 30 jours, a 12°C, chez la femelle adulte
et se découpe en six stades successifs dont la détermination se base sur l'observation
microscopique du développement de la nouvelle cuticule et du décollement de I'ancienne cuticule
au niveau de la griffe des péréiopodes 3 et 4 (Figure II-8). Les deux premiers stades (7.e., A et B)
correspondent a la période de post-mue ; les deux suivant (Ze., C1 et C2) a I'inter-mue et les deux

derniers (i.e., D1 et D2) a la pré-mue.

Cuticule de 'ongle
tres fine

Epaississement

de la cuticule Formation de fentes circulaires

sur la matrice de 'ongle Appatition de Ia cuticule

sut les soies néoformées
R

D2

Décollement entre la matrice

3 . ‘
de I'ongle et la cuticule Formation des matrices

des futures soies

> temps

Figure II-8: Caractérisation du cycle de mue chez la femelle G. fossarum (modifié d’aprés

Geffard et al. 2010).
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Chez les femelles sexuellement actives, la maturation des gonades (z.e¢., vitellogenese) et le
développement des embryons dans le marsupium (ze., embryogenese) se déroulent de maniére
parfaitement synchrone, a chaque cycle d’inter-mue. Les juvéniles éclos sortent du marsupium
peu de temps avant exuviation de leur mere. Suite a cette exuviation, la femelle pond une
nouvelle portée d’ovocytes matures qui seront aussitot fécondés par un male. Parallelement, dans
la gonade, un nouveau lot d’ovocytes primaires entre en vitellogenese. L’exuviation peut ainsi étre
considérée comme le point de départ et d’aboutissement de la maturation gonadique ainsi que du
développement embryo-larvaire dans le marsupium (Figure II-9). Les mécanismes hormonaux
qui controlent la reproduction des gammaridae, notamment le passage entre les différents stades,

ont déja été décrits (Hyne 2011) et ne seront pas détaillés dans ce manuscrit.
En fonction de la température de I'eau, la durée du cycle de mue est fortement variable ce

qui va influencer la fréquence des épisodes de reproduction des femelles. La caractérisation de

I'influence de la température sur le cycle de reproduction sera détaillée dans le Chapitre ITI.

Exuviation

Lortia des juveniles du marsupiim =t fezondation des mufs dans e marsupium

Stade 5 Juveniles Stade 1 : L'embryon est ovoide, homogene est

Stade 4 : Présence ﬁ'unmaﬁdiﬁ-_.’. -
compléement formee de |
coulsur rouge [

Stade 3 : Formation du
bourgeon ciphalique

Figure II-9: Stades embryonnaires et corrélation avec les stades de mues chez la femelle G.

fossarum (Xuetreb et al. 2009a).
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1.1.6 Utilisation des gammares en écotoxicologie et pour I’évaluation de la qualité des

milieux aquatiques

Les gammares, en particulier G. fossarum et G. pulex, sont considérés comme de bons
indicateurs de la santé des milieux aquatiques dulgaquicoles en raison de leur grande sensibilité a
une large gamme de contaminants. Ainsi, von der Ohe and Liess (2004), dans une comparaison
de la sensibilité d’un large panel d’invertébrés aquatiques, concluent que les gammares se situent
parmi les especes les plus sensibles lors de lexposition a des contaminants métalliques ou
organiques. De plus, ils présentent une bonne pertinence écologique de part leur role central au
sein des écosystemes que ce soit en tant que source de nourriture ou dans les flux de maticre. Ils
sont de ce fait largement utilisés pour I’évaluation de la qualité des milieux aquatiques par de
nombreux laboratoires d’écotoxicologie depuis le début des années 1990 (Rinderhagen et al.
2000). IIs présentent également lavantage de pouvoir étre utilisés aussi bien pour des
expérimentations au laboratoire qu’zz situ par des encagements, pour I’étude de la contamination

de la colonne d’eau ou des sédiments (Kunz et al. 2010).

Le genre Gammarus est utilisé aussi bien pour le développement de marqueurs afin
d’étudier 'impact des contaminants au niveau sub-individuel (biomarqueurs), au niveau individuel
(e.g., test alimentation, test de reprotoxicité, test croissance, tests comportementaux) ou pour des

études au niveau populationnel (e.g., modification des densités, structures en taille...).

De plus, les gammares offrent de nombreux avantages méthodologiques les validant
comme de bonnes especes sentinelles. Ils se retrouvent dans une multitude d’habitats marins,
d’eaux saumatres et d’eaux douces, et méme dans les écosystemes terrestres a fort taux
d’humidité (eg, zones tidales, liticres foresticres) et présentent de larges aires de distribution ce
qui rend possible la standardisation de méthodes sur une méme espece dans toute 'Europe. Les
gammares sont généralement présents en fortes densités, tout au long de I'année et il est
relativement aisé de les maintenir au laboratoire, de les identifier et de les manipuler. Ils offrent
ainsi la possibilité de travailler aussi bien sur des individus autochtones qu’issus d’élevages ou

stabulés au laboratoire.

Ainsi, le genre Gammarns est utilisé en tant que bioindicateur de la qualité du milieu avec
par exemple, le ratio Gammarns | Asellus (Rinderhagen et al. 2000) a été proposé comme un bon

indicateur de la qualité des milieux aquatiques.
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De plus, les gammares sont utilisés en tant que bioaccumulateurs de certains
contaminants notamment métalliques (Plénet 1999 ; Fialkowski et al. 2003 ; Lebrun et al. 2011)

ou organiques (Ashauer et al. 2006b ; Ashauer et al. 2010).

Enfin, depuis les années 1990, les gammares ont été largement utilisés pour étudier les
effets de divers contaminants a différentes échelles d’organisation biologique. Le Tableau II-2
illustre de maniere non exhaustive les différentes utilisations de G. fossarum et G. pulex en

écotoxicologie, du niveau moléculaire au niveau populationnel.

Malgré ces nombreux avantages, aucun test standardisé n’a encore été validé chez les
Gammaridae, notamment en raison de I'existence de tels tests chez d’autres especes de crustacés

(e.g., tests standardisés chez les daphnies).
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1.2 Potamopyrgus antipodarum:

1.2.1 Classification

L’autre espéce choisie pour ce travail est Potamopyrgus antipodarnm (Gray, 1843) (Figure
II-10). Dans des études anciennes, nous retrouvons aussi cette espece sous le nom de
Potamopyrgus jenkinsi (Dorgelo and Hengst 1986 ; Dorgelo 1987). Jusqu’au milieu des années 1990,
P. antipodarum faisait partie de la sous-classe des Prosobranches. Cependant, des études
moléculaires ont conduit a modifier la phylogénie des gastéropodes (Ponder and Lindberg 1997).
A Theure actuelle, la phylogénie des Gastropodes est encore en pleine évolution et des
modifications sont régulicrement observées. La systématique détaillée de P. antipodarum selon

Ponder and Lindberg (1997) est synthétisée dans le Tableau II-3.

Figure II-10 : Vue générale de P. antipodarum.

(Photo Hervé Quéau / Cemagref Lyon)

Tableau II-3 : Classification de P. antipodarum (Ponder and Lindberg 1997; Gust 2010).

Embranchement Mollusque
Classe Gastéropode
Sous-classe Caenogastropoda
Otdre Littorinimorpha

Super-famille Rissooidea
Famille Hydrobiidae
Genre Potamopyrgus
espece antipodarum (Gray, 1843)
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1.2.2 Ecologie et biologie

Originaire de Nouvelle-Zélande, P. antipodarum est une espece invasive (Alonso and
Castro-Diez 2008) qui a colonisé I'Europe (Winterbourn 1970 ; Roth 1987), I’Australie (Ponder
1988) ou encore ’Amérique du Nord (Jacobsen and Forbes 1997 ; Zaranko et al. 1997 ; Gangloff
1998) et qui est présente maintenant sur une grande partie du globe. Des études génétiques
(Stadler et al. 2005) ont démontré que les populations européennes provenaient bien de
Nouvelle-Zélande. Une fois introduites, les populations connaissent généralement un
accroissement rapide et colonisent tres vite les rivieres et plans d’eau avoisinants (Ponder 1988).

P. antipodarum est un macroinvertébré benthique qui se retrouve généralement dans divers
habitats tels que les fonds vaseux, les substrats sableux ou pierreux ou encore dans la végétation
aquatique (Michaut 1968). Des études ont montré que 'on retrouve généralement environ 70%
des individus dans la vase et 30% sur les végétaux (Heywood and Edwards 1962) bien que ces
proportions puissent fortement varier entre les populations et au cours de Pannée. P. antipodarum
a été retrouvé dans les rivieres de plaine, les ruisseaux rocheux, les criques, les fossés, les
estuaires, les lacs ou les étangs. Cependant, P. antipodarnm n’est pas capable de coloniser des
masses d’eau temporaires par manque de forme de résistance pour survivre pendant la saison
seche (Winterbourn 1970). I est généralement enfoui dans la couche superficielle du sédiment
(Michaut 1968 ; Dorgelo 1987). Les densités de population peuvent étre trés importantes, jusqu’a
plusieurs centaines de milliers d’individus au metre carré (Mouthon 1982 ; Schreiber et al. 1998 ;
Kerans et al. 2005). Il semblerait que la présence de végétation favorise des densités plus
importantes (Schreiber et al. 1998).

P. antipodarum peut tolérer des conditions environnementales trés variées ce qui permet
d’envisager des études écotoxicologiques sur le terrain a large échelle spatiale. Il peut ainsi
sadapter a une salinit¢é de 12 a 32 %o (Winterbourn 1970 ; Mouthon 1982) mais une
augmentation de la mortalité est cependant observée avec l'augmentation de la salinité
contrairement a beaucoup d’autres especes de la méme famille (Hylleberg and Siegismund 1987).
Il s’adapte également a une large gamme de température (Roth 1987 ; Dorgelo 1988). La
température critique létale est située entre 28 et 32,4 °C pour les températures chaudes. Par
contre, il supporte tres mal les trés basses températures comparativement aux autres Hydrobiidae.
Il peut aussi bien vivre dans des eaux anthropisées que non polluées (Dorgelo 1988). Certains
auteurs le considere méme trés tolérant aux contaminations biodégradables (Mouthon and

Dubois 2001).
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P. antipodarum est rhéotactique positivement, c'est-a-dire qu’il se déplace généralement
diagonalement dans le sens du courant (Haynes et al. 1985). C’est un mollusque trés actif pouvant
se déplacer a une vitesse de 3 cm.minute’. Il est la proie de nombreuses espéces de poissons
(truite, breme, gardon) et certains oiseaux aquatiques plongeants (Mouthon 1982 ; Dorgelo 1987).
11 se disperse généralement par I'intermédiaire de ses prédateurs ou par dérive (Mouthon 1982). 11
est particulierement adapté a la dispersion passive par les oiseaux (Zaranko et al. 1997). Il survie
¢galement relativement bien au passage dans le tube digestif des poissons (Haynes et al. 1985).

P. antipodarum est une espéece itéropare (Calow 1978), sa reproduction ayant lieu plusieurs
fois dans 'année tout en étant sous I’étroite dépendance des facteurs environmentaux comme la
photopériode ou la température (Sternberg et al. 2010). II s’agit d’une espéce ovovivipare et
parthénogénétique (Robson 1926). Cette derniere caractéristique est essentielle dans le caractere
invasif de I'espece. En effet, dans les zones ou P. antipodarum est invasif, les populations sont
constituées quasi exclusivement de femelles (Ponder 1988 ; Schreiber et al. 1998 ; Gerard and
Dussart 2003) et la reproduction parthénogénétique semble étre le mode extrémement
majoritaire. En Nouvelle-Zélande, sa zone d’origine, nous retrouvons des males, et la
reproduction peut également se faire par voie sexuée. Il semble que la persistance de males soit
due a la coévolution entre P. antipodarum et ses parasites trématodes (Schreiber et al. 1998). Les
milieux ou I'on retrouve le plus de lignées sexuées sont également ceux ou les lignées les plus
anciennes sont absentes. Il est possible que des conditions environnementales particulicres
favorisent cette situation (Neiman et al. 2005). La ponte est continue mais la reproduction peut
quand méme étre considérée comme saisonnicre, la fécondité des femelles étant décrite comme
maximale au printemps et tres faible voire nulle en hiver (Schreiber et al. 1998). Les mécanismes
hormonaux qui contrélent la reproduction des mollusques sont encore relativement méconnus
par rapport aux autres especes d’invertébrés, en particulier en ce qui concerne les mollusques
anciennement appelés « prosobranches » tels que P. antipodarum (Gust 2010,) et ne seront pas
détaillés dans ce manuscrit. Une synthese des connaissances relatives a la régulation hormonale de
la reproduction de P. antipodarum est disponible dans les travaux de Gust (Gust 2010).

Concernant la croissance, elle est la encore sous linfluence forte des facteurs
environnementaux. La qualité de la nourriture est également trés importante pour la croissance
(Dorgelo et al. 1995). P. antipodarum présente un régime alimentaire assez large. Il est
principalement détritivore, mais également végétarien (algues et débris de macrophytes)
(Mouthon 1982). 1l se nourrit de fins dépots organiques et affectionne les diatomées (Dorgelo

and Leonards 2001).
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1.2.3 Morphologie et anatomie générale

1.2.3.1 Morphologie

P. antipodarum est facilement identifiable par sa coquille dextrale, fine et solide (Zaranko et
al. 1997). Elle est conique, de couleur brun - jaune (Figure II-10), formée de tours convexes ou
arrondis (Michaut 1968). L’ouverture est elliptique et large, avec une marge concave et
collumnaire. Elle mesure de 0,5 2 12 mm de longueur maximale et comporte jusqu’a huit tours
chez les individus de grande taille. Il semble y avoir une importante variabilité de taille entre
populations (OECD 2010). La coquille possede chez les adultes des ornements divers
principalement lisses ou carénés qui pourraient avoir un rapport avec la composition du milieu
(Michaut 1968). Chez les juvéniles, la coquille est semi transparente et ne possede aucune

ornementation.

1.2.3.2 Anatomie

La Figure II-11 montre I'anatomie générale d’une femelle P. antipodarum. Bien que ne soit
détaillé dans cette partie que l'appareil reproducteur, anatomie générale d’une femelle est
présentée sur le schéma ci-dessous. Etant donné I'absence de male dans les populations

d’Europe, nous n’insisterons pas sur leur anatomie.

O est op

Figure II-11 : Anatomie d’une femelle P. antipodarum (modifié d’apres Fretter and Graham 1994).
alb : glande a albumen ; bm : bord du manteau ; em : embryons ; est : estomac ; gd : glande digestive ;

m : museau ; op : opercule ; ov :ovaire ; pe : poche embryonnaire.
b b
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Concernant Pappareil génital femelle, Povaire (ov) est situé du coté collumnaire de la
glande digestive (gd), dans les spires apicales de la coquille. II est blanc et contraste avec appareil
digestif qui est lui marron. L’oviducte est étroit mais s’élargit vers la bourse copulatrice et le
receptaculum seminis (Gust 2010). La partie inférieure de oviducte forme une poche embryonnaire.
Dans la partie antérieure, nous trouvons le canal spermatique. La glande a albumen (alb) et la
glande a mucus entourent la partie postérieure de la poche embryonnaire (Winterbourn 1970). La
poche embryonnaire contient les embryons en développement. On en distingue deux types selon
leur degré de maturité : les embryons nouvellement formés, sans coquille et les embryons

coquillés qui vont étre expulsés de la poche sous peu.

1.2.4 Utilisation en écotoxicologie et pour ’évaluation de la qualité des milieux aquatiques

Les mollusques sont généralement considérés comme relativement peu sensibles aux
contaminations de faible intensité mais lorsque la contamination augmente, ils peuvent se
montrer plus sensibles que certains arthropodes tels que les éphéméropteres ou les trichopteres
(Gust 2010). Parmi les mollusques, les « prosobranches » dont fait partie P. antipodarum sont
considérés comme les plus sensibles au contaminants (Mouthon 1982), en particulier en ce qui

concerne les juvéniles (Watton and Hawkes 1984a).

P. antipodarum présente plusieurs avantages méthodologiques. Il peut étre utilisé aussi bien
pour des expérimentations au laboratoire qu’zz situ par des encagements (Schmitt et al. 2010). 11
est généralement présent en fortes densités une bonne partie de 'année, et il est relativement aisé

de I'identifier, de le manipuler et de le maintenir au laboratoire.

Le caractere invasif de cette espece la rend également intéressante d’un point de vue
écologique, en particulier comme point de comparaison avec des especes autochtones. En effet,
certaines études montrent que P. antipodarum se révele plus sensible que des espéces autochtones,

ce qui pourrait constituer un facteur limitant a son caractere invasif (Gerard and Poullain 2005).

Jusqu’a présent, la plupart des tests réalisés avec P. antipodarum ont été faits dans des
conditions de laboratoire. Ainsi, P. antipodarum a récemment été proposé a TOCDE comme une
espece pertinente pour tester 'impact des perturbateurs endocriniens (Matthiessen 2008 ; OECD

2010). Les travaux z situ sont beaucoup plus rares. En effet, malgré une premiere utilisation
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précoce de P. antipodarum in sitn (Brown 1980), peu d’études ont été menées sur le terrain.
Récemment, plusieurs études ont vue le jour, notamment pour évaluer les effets de diverses
sources de contaminations sur la fécondité (Gust et al. 2010a ; Schmitt et al. 2010 ; Gust et al.
2011b), et comparer avec des populations locales (Lance et al. 2010). Le Tableau II-4 illustre de

maniere non exhaustive les différentes utilisations de P. antipodarnm en écotoxicologie.
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Synthese :

Choix des deux especes : G. fossarum et P. antipodarum

Pour ce travail doctoral, nous avons choisi d’utiliser deux espéces d’invertébrés

aquatiques : le crustacé amphipode G. fossarum et le mollusque gastéropode P. antipodarum.

Ces deux especes se caractérisent par :

e des caractéristiques écologiques trés différentes : Gammarus fossarum qui est une
espece autochtone de 'amont des cours d’eau rapides vs Potamopyrous antipodarum qui est

une espece invasive de I'aval des cours d’eau lents.

e des caractéristiques biologiques tres différentes : Gammarus fossarum qui a un mode de

reproduction sexuée vs Pofamopyrgus antipodarum qui est une espece parthénogénétique

e des caractéristiques phylogénétiques contrastées: un crustacé amphipode vs un

mollusque gastéropode

—> 2 espéces aux caractéristiques trés contrastées

Ces deux especes sont couramment utilisées en écotoxicologie car :
e clles sont abondamment présentes dans les cours d’eau européens
e clles sont sensibles a une grande gamme de contaminants
e clles ont des cycles de vie assez courts et sont faciles a maintenir au laboratoire

e clles sont faciles a prélever, a identifier, a maintenir au laboratoire et a manipuler dans le

cadre d’expérimentations au laboratoire et sur le terrain.
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2 Biotests individuels chez G. fossarum

Dans le cadre du développement de biotests individuels avec G. fossarum, nous nous
sommes intéressés durant ce travail de thése a caractériser I'influence de différentes facteurs de
confusion sur trois bioessais basés sur la mesure de traits de vie et utilisés notamment par le
laboratoire d’écotoxicologie de FIRSTEA de Lyon : la mesure du taux d’alimentation, du taux de
croissance et de la reproduction. Depuis plusieurs années, ces marqueurs sont mesurés, lors
d’encagements sur le terrain, pour le diagnostic de la qualité des milieux aquatiques Nous nous
sommes attachés a montrer comment la prise en compte de ces facteurs de confusion permet
d’améliorer l'interprétation des réponses obtenues lors des tests 7z sit.

Concernant les facteurs de confusion biotiques (eg, variabilit¢é entre population,
parasitisme, sexe), nous avons choisi de nous affranchir de linfluence de ces facteurs en
transplantant des organismes calibrés issus d’une méme population d’origine (la Bourbre au
niveau de La Tour du Pin, ¢ paragraphe 2.1), de méme sexe, non parasités. Durant ce travail,
nous nous sommes focalisés sur I'influence de la taille afin de déterminer le degré de précision a
apporter lors de la calibration des organismes. Ce type d’approche, en utilisant des organismes
calibrés pour les expérimentations, se révele particuliecrement intéressant pour diagnostiquer la
toxicité de I'eau dans un site. En revanche, il ne cherche pas a fournir une évaluation précise des
impacts sur les communautés en place, dans lesquelles de nombreux facteurs supplémentaires
sont a prendre en compte tels que les mécanismes d’adaptations locales des organismes par
exemple.

Concernant les facteurs de confusion abiotiques, ils ne peuvent pas étre controlés lors
d’expérimentation sur le terrain et il est donc nécessaire de caractériser leur influence. Nous nous
sommes intéressés a I'influence de la température et de la conductivité qui sont décrits comme
étant deux des principaux facteurs de confusion abiotiques. Le choix de ces facteurs est détaillé

dans le Chapitre III.

Dans ce chapitre, nous présenterons en détail 1- les protocoles de prélevement et de
maintien des organismes au laboratoire, 2- les protocoles pour les expérimentations au laboratoire
et 3- les protocoles pour les expérimentations 7z situ. Les résultats des expérimentations et leur

discussion seront présentés dans le Chapitre III.
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2.1 Prélevement et maintien des organismes au laboratoire

L’¢élevage des gammares étant relativement complexe a réaliser (Kunz et al. 2010), dans le
but d’obtenir des quantités conséquentes d’organismes, le choix a été fait de travailler avec des
organismes prélevés sur un site de référence tres peu contaminé puis acclimatés au laboratoire. Le
site de prélevement est situé a 'amont de la Bourbre au niveau de La Tour du Pin (longitude :
05°27°34”E, latitude : 45°27°34”N, Isere, France), un affluent du Rhone (Figure II-12). Ce site a
été retenu car il héberge une population de gammares présentant de fortes densités (Xuereb 2009
; Lacaze 2011), exclusivement composée de G. fossarum. 1a hauteur d’eau et le débit de la Bourbre

permettent un échantillonnage toute 'année.

-4

Figure II-12 : Localisation géographique du site de prélévement de G. fossarum sur la Bourbre.

2.1.1 Technique de prélevement des organismes

La technique de prélevement consiste a remuer le fond de la riviere avec le pied pour
provoquer la fuite des organismes qui dérivent alors dans le courant et sont récupérés avec un
troubleau (taille 25 x 18 cm, maille 630 um) (Figure 1I-13) placé légerement a 'aval. Un premier
tri rapide permet de relacher les organismes des autres especes (larves d’odonates, de coléopteres,
trichopteres). Ensuite, les organismes sont déposés sur une colonne de tamis (Figure II-13) de
maille comprise entre 375 um et 2,5 mm. Pour récupérer des adultes de taille homogene, seuls les
organismes retenus entre les tamis de 2 et 2,5 mm sont conservés. Pour les juvéniles, nous

conservons les organismes retenus entre les tamis 375 um et 1,25 mm. Une fois tamisé, les

127



Chapitre 11

organismes sont placés dans des seaux en polyéthylene remplis d’eau de la riviere et conservés

dans des glacicres le temps du retour au laboratoire.

Figure I1-13 : Préléevement des organismes au troubleau et tri sur la colonne de tamis.

(Photos Emilie Lacaze / Cemagref Lyon)

2.1.2 Stabulation au laboratoire

Une fois arrivés au laboratoire, les organismes sont a nouveau triés afin d’enlever la
mati¢re organique, le gravier ainsi que les organismes non désirés (sangsues, annélides, ez.). Ils
sont alors répartis dans des aquariums de 30 L placés dans un bain marie thermorégulé a 12 *
1°C contenant I'eau du site de prélevement. Cette température de 12°C a été choisie car elle
permet de ne pas faire subir un choc thermique trop important aux individus par rapport a la
température du site de prélevement et représente la température décrite comme optimale pour de
nombreux processus biologique chez les gammaridae (P6ckl and Humpesch 1990 ; Péckl 1995).
Cette eau est alors remplacée par un systeme de goutte a goutte par un mélange d’eau issue d’'un
forage et d’eau osmosée. Cette eau a un pH compris entre 7,4 et 7,8 et une conductivité de 600 *
50 uS.cm™ correspondant a celle de la riviére. Les aquariums sont oxygénés en permanence afin
de maintenir une quantité élevée d’oxygene dissous et bénéficient d’un renouvellement continu
de ’eau (quatre renouvellements par jour). La photopériode est réglée a 14 heures de jour / 10

heures de nuit. La Figure II-14 présente le systeme de stabulation.
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Bain marie
P thermostaté

Aquarium

Aquarium
Provenance du
Bulleur

Feuilles d’Aulne

prélevement

Trop plein
Groupe froid op P

Figure II-14 : Installations pour la stabulation des organismes au laboratoire.

(Photos Emilie Lacaze / Cemagref Lyon)

Les organismes sont alors acclimatés 15 (+/- 1) jours avant toute expérimentation, que ce
soit au laboratoire ou pour étre transplantés 7z situn. 1ls sont nourtis ad libitum avec des feuilles
d’aulne (A/nus glutinosa). Afin de limiter Papparition de carences alimentaires, des vers (Tubifex sp.)

sont distribués deux fois par semaine comme source de nourriture supplémentaire.

2.2 Expérimentations au laboratoire sur les gammares acclimatés issus de la Tour du Pin

Nous avons réalisé nos expérimentations au laboratoire dans le but de caractériser
I'influence de la température et de la conductivité de eau sur nos trois marqueurs : les taux
croissance et d’alimentation ainsi que la reproduction. Ces expériences ont été réalisées avec un
renouvellement continu de I'eau (quatre renouvellements par jour) et sous oxygénation constante.
La photopériode était réglée a 14 heures de jour / 10 heutes de nuit.

Le pH, la conductivité de 'eau, la température et la quantité d’oxygene dissous étaient
mesurés quotidiennement. Afin d’avoir un suivi plus régulier et plus précis de la température, des

sondes (Tinytag temperature logger Aquatic 2 ®) étaient également placées dans les bains-marie.

2.2.1 Influence de la taille, de la température et de la conductivité sur le taux

d’alimentation de G. fossarum

Les expérimentations ont été réalisées entre le 10 et le 25 mars 2010. Pour la mesure de

Iinfluence de la taille, nous avons utilisé trois classes de tailles : 7,3 £ 0,6 ; 10,6 £ 0,4 et 164 *
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0,3 mm couvrant la gamme de taille envisageable pour le développement d’un test au regard de la
disponibilité en organismes dans le site de prélevement. Afin de déterminer leur taille, les
organismes étaient photographiés a I'aide d’une loupe binoculaire équipée d’un appareil photo
numérique, puis mesurés dans un deuxiéme temps avec le logiciel d’analyse d’image SigmaScan ®
Pro v5.0. La taille des organismes était estimée entre le début du prosoma (a la base de I'antenne)

et la fin du métasoma (¢, Figure II-2).

Pour étudier Iinfluence de la température et de la conductivité, nous nous sommes
intéressés a trois températures : 7,0 = 0,05; 12,1 £ 0,01 et 16,4 + 0,3°C et deux conductivités :
200 £ 50 et 600 + 50 pS.cm” afin de couvrir une gamme assez large et représentative des
conditions observées lors d’expérimentations 7z situ dans nos régions. Pour des raisons

techniques, nous n’avons pas pu tester plus de conductivités et de températures.

Nous avons utilisé pour chaque condition quatre réplicats de 20 males. Ils étaient nourris
ad libitum avec 20 disques d’aulne (Alnus glutinosa) de 2 cm de diameétre. Deux réplicats contenant

seulement des disques étaient également utilisés comme contréle pour chaque condition.

Le dispositif expérimental est décrit sur la Figure II-15. Les organismes étaient placés
dans des béchers en verre de 600 mL équipés d’une surverse afin d’évacuer le trop plein d’eau et
permettre son renouvellement. ouverture des surverses était obstruée avec de la maille de 300
um pour éviter la fuite des organismes. Le renouvellement de 'eau était assuré par des pompes
péristaltiques permettant un renouvellement constant au cours du temps et homogene entre les
réplicats. Les béchers étaient placés dans des bains-marie thermorégulés a la température
souhaitée et alimentés en continu par de l'eau a la conductivité souhaitée. Pour une bonne
précision et une meilleure stabilité dans la température des bains-marie, 'eau était sur-refroidie
par un groupe froid puis chauffée par un thermostat a la bonne température. Une picce de toile a
bluter en polyamide (porosité : 500 um ; longueur x largeur : 6 x 5 cm) était disposée dans chaque
bécher de fagon a fournir une surface d’accroche aux gammares, permettant ainsi de minimiser

les agressions entre organismes.
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Figure II-15 : Photo du dispositif expérimental utilisé pour ’étude du taux d’alimentation et du
taux de croissance.
(Photos Benoit Xuereb / Cemagref Lyon)
b. : bécher ; b.m. : bain-martie thermorégulé ; g.f. : groupe froid ; d.a. : disques d’aulne ; id. : identifiant de

Pexpérimentation ; p.e. : plan expérimental ; t.b. : toile a bluter ; th. : thermostat.

Apres sept jours d’exposition, les disques de feuilles étaient retirés, scannés et mesurés
avec le logiciel d’analyse d’image SigmaScan ® Pro v5.0. Les gammares étaient comptés afin
d’estimer leur survie. Une autre semaine d’exposition était alors lancée avec un nouveau lot de

disques.

Le taux d’alimentation (FR) était obtenu pour chaque réplicat avec la formule suivante
adaptée de Maltby et al. (1990a ; 1990b), qui nous permet d’exprimer ce taux en mm? de feuille

consommée par gammare et par jour :

_ (S control ¢ ~ Si)
((li,tO * li,t0+At)/2) At

FR; Eq II-1

ou FR; correspond au taux d’alimentation du réplicat i, S a la surface des disques de feuilles

controle
issus des lots de controle sans gammares a la fin de 'exposition, S, a la surface des disques de
feuilles restant apres Pexpérience pour le réplicat i, 1, au nombre de gammares au début de
Pexposition, 1, ; 5, au nombre de gammares 2 la fin de 'exposition et At a la durée en jours de

I'exposition (ici sept jours).
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Pour la mesure du taux d’alimentation chez les gammaridae, plusieurs auteurs utilisent
comme mesure la biomasse consommée en mg de poids sec de feuilles (Maltby et al. 2002 ;
Zubrod et al. 2010 ; Bundschuh et al. 2011a ; Bundschuh et al. 2011b). Cette mesure de biomasse
peut se révéler pertinente afin, par exemple, de relier le taux d’alimentation a des taux de
décomposition de la maticre organique. Cependant, dans ce travail, I'objectif était de développer
une méthodologie permettant de diagnostiquer la toxicité de I’eau d’un site sur des organismes
calibrés et acclimatés et pas sur les communautés en place. Dans ce contexte, la mesure de la
surface consommée présente un certain nombre d’avantages. En effet, contrairement au poids
sec, la mesure de surface offre la possibilité 1- de réaliser une cinétique de mesure a partir d’'un
méme lot de disques de feuilles, et 2- d’écarter la variabilité induite par la formation de biofilm
et/ou 'accumulation de matiere organique (notamment dans le cadre de tests 7 situ) sur les
disques qui peut fausser la mesure de poids sec. De plus, nous avons montré, en réalisant les deux
types de mesures sur les méme lots de disques de feuilles, qu’il existait une tres bonne corrélation
entre la mesure de surface et de biomasse (Coulaud et al. 2011).

Pour ces expériences au laboratoire, les taux de survie étaient tres bons (supérieurs a 90 %
pour toutes les conditions) mais pour les expériences i situ, la mortalité était un peu plus
importante et nous avons décidé de ne conserver que les réplicats pour lesquels les taux de survie

¢taient supérieurs a 75 %.

2.2.2 Influence de la température et de la conductivité sur le taux de croissance de G.

Jfossarum

Pour la mesure du taux de croissance, nous avons utilisé le méme dispositif technique que
pour Iétude du taux d’alimentation. L’expérimentation a été menée entre le 23 janvier et le 8§ mars
2010.

La croissance du gammare étant relativement lente, en particulier a faible température,
nous n’avons pas étudié le développement de juvéniles jusqu’au stade adulte dans son intégralité.
En effet, des expositions trop longues sont d’une part difficiles a mener dans des conditions de
laboratoire d’un point de vue technique et d’autre part conduisent a des carences pour les
organismes ainsi qu’a une mortalité importante ce qui biaise I'estimation des taux de croissance.
Nous avons donc utilisé deux classes de taille : 2,50 (0,26) et 5,00 (0,51) mm de départ. Nous
avons étudié quatre réplicats de 15 individus pour la premicre classe et quatre réplicats de 10

individus pour la seconde classe pour chaque condition. Les gammares étaient nourris ad /ibitum
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avec des feuilles d’aulne (Alnus glutinosa) préalablement maintenues quelques jours dans I'eau pour
les réhydrater. Afin de limiter I'apparition de carences, des vers (Twbifex sp.) étaient distribués
deux fois par semaine comme source de nourriture supplémentaire. Pour la premicere classe, des
feces (récupérés dans les élevages et préalablement congelés et broyés pour éviter 'ajout de
nouveaux organismes) étaient également distribués une fois par semaine, des études ayant
montrées que les juvéniles de gammares se nourrissaient en parties des feces des adultes.

Les gammares étaient mesurés selon la méthode décrite pour le taux d’alimentation et
comptés (afin d'estimer les taux de survie) apres différents temps d’exposition (0, 14, 32 et 46
jours).

Dans le but de proposer une mesure suffisamment représentative du taux de croissance
pour toutes les expériences, nous n’avons conservé pour nos analyses que les réplicats présentant

des taux de survie supérieur a 50 %.

2.2.3 Influence de la taille, du stade de mue, de la température et de la conductivité sur la

reproduction de G. fossarum

Pour la reproduction, les expériences ont été menées entre février et mai 2009. Les
expériences n’ont pas été réalisées en bécher de 600 mL. comme pour la mesure de l'alimentation
et de la croissance mais dans des systémes en polypropylene de 5 cm de diametre et 12 cm de
hauteur ce qui nous a permis d’individualiser les couples (Figure II-16). Les systémes étaient
placés dans des bains-marie thermorégulés a la température souhaitée (7, 12 ou 16 °C) et

alimentés en continu par de I’eau a 'une des deux conductivités (200 et 600 uS.cm™).

Figure II-16 : Photo du dispositif expérimental utilisé pour étude de la reproduction.
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(Photo Romain Coulaud / Cemagtref Lyon)

Différents marqueurs de la reproduction, décrits dans Geffard et al. (2010), étaient
mesurés toutes les 72 h pour les femelles exposées a 7°C, 48 h pour celles a 12°C et 36 h pour
celles 2 16°C, du début jusqu’a la fin du cycle de reproduction. Nous avons choisi ces pas de
temps différents selon les températures car d’apres les données de la littérature, nous savions que
la durée du cycle de reproduction était beaucoup plus longue a faible température qu’a forte
température. Ceci nous a permis 1- d’avoir un nombre d’individus commun entre nos différentes
modalités ce qui n’aurait pas été le cas si nous avions réalisés des mesures avec la méme
fréquence dans les différentes conditions de température et 2- de diminuer le nombre de femelles
a sélectionner qui aurait été trés important avec des arréts plus rapprochés ce qui nous aurait
obligé a étaler le lancement de I'expérimentation sur une période trop longue. Etant donné le
nombre important de couples nécessaires, nous n’avons pas pu lancer toutes les modalités le
méme jour comme cela a été le cas pour les mesures du taux d’alimentation et du taux de
croissance. En effet, pour nous situer en début de cycle de reproduction, il nous fallait
sélectionner des femelles venant juste de muer (et donc de finir leur cycle de reproduction
précédent). Pour ce faire, les femelles de I’élevage étaient controlées tous les jours afin de
récupérer celles en début de cycle. Afin de ne pas induire de biais liés aux différentes dates de
lancement de Pexpérimentation, chaque couple était attribué aléatoirement a une des modalités
(température, conductivité et temps d’exposition). Au final, la période de lancement s’est étalée
durant tout le mois de février et les arréts des différentes modalités entre février et mai.

Au total, six cent femelles en début de cycle de reproduction ont ainsi été exposées dans
les différentes conditions de température et de conductivité puis six femelles étaient analysées

pour chaque temps d’exposition.

Les différents marqueurs mesurés étaient le stade de mue, la taille, la fécondité

(nombre d’ovocytes) ainsi que la fertilité (nombre et stade de développement des embryons) :

° La détermination des différents stades de mue a été effectuée sur la base des criteres
développés par Blanchet-Tournier (1980) chez l'amphipode marin Orchestia ganmmarelus puis
adaptés chez Gammarus fossarum par Geffard et al. (2010). Cette méthode est basée sur
I'observation microscopique des tissus de I'extrémité des périopodes. En effet, les amphipodes
présentent une caractéristique particulicre assez rare chez les crustacés (Charniaux-Cotton 1957).
De¢s I'achevement de 'exosquelette, au début de la phase d’intermue, I’épiderme se décolle au

niveau de la griffe dactylienne des périopodes (Figure II-8). La matrice tégumentaire s’invagine
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progressivement, puis se recouvre précocement (en comparaison au reste du corps) d’'un étui
cuticulaire.

° Afin de déterminer leur taille, les femelles étaient photographiées a l'aide d’une loupe
binoculaire équipée d’un appareil photo numérique, puis mesurées dans un deuxieme temps avec
le logiciel d’analyse d’image SigmaScan ® Pro v5.0. La taille des organismes était estimée entre le
début du prosoma (a la base de I'antenne) et la fin du métasoma (¢f. Figure I1-2).

e  Afin d’estimer la fertilité des femelles, le nombre d’ovocytes secondaires de chaque gonade
¢tait décompté 7 vivo, par observation directe a travers la cuticule translucide au moyen d’une
loupe binoculaire (x 30).

° Enfin, afin d’évaluer la fécondité, les embryons étaient retirés manuellement du marsupium,
puis placés dans une goutte d’eau sur une lame de verre afin d’étre comptés a 'aide d’une loupe
binoculaire (x 30). Le stade embryonnaire était également déterminé sur la base des criteres
définis chez G. pulex- McCahon and Pascoe 1988) et adaptés chez G. fossarum par Geftard et al.
(2010).

2.3 Encagements 77 situ des gammares acclimatés issus de la population de 1a Tour du Pin

2.3.1 Méthodologie d’encagement

Nous avons réalisé des encagements 7z situ d’organismes 1- dans des sites faiblement
contaminés afin d’étudier sur le terrain les trois marqueurs et de valider les observations faites au
laboratoire et 2- dans des sites contaminés afin de tester la sensibilité de nos différents
marqueurs. Le choix et la description des différents sites seront détaillés dans le Chapitre 3. La
méthodologie d’encagement a été adaptée a partir de celle proposée par Maltby et al. (1990b)
pour I’étude du taux d’alimentation zz situ chez le crustacé G. pulex. Les organismes étaient
répartis dans des chambres cylindriques d’encagement en polypropyléne de 5 cm de diametre et
12 ¢cm de hauteur. Ces systemes étaient clos par un couvercle percé au préalable, vissé sur un
carré de toile a bluter avec une maille de 500 pm (Figure II-17). Le fond de la chambre

d’encagement était un carré de toile a bluter soudé sur les bords du tube de polypropylene.
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Couvercle vissé

Toile a bluter

Pot en polypropyléne

Toile a bluter

Figure II-17 : Systéme d’encagement in situ pour les organismes de G. fossarum.

(Photo Emilie Lacaze / Cemagref Lyon)

Les systemes étaient transportés dans des bidons en polypropylene contenant le méme
milieu que celui de stabulation. Lors du transport sur les sites, les bidons étaient placés dans des

glacieres avec un systeme de bullage pour les longs trajets.

Les chambres d’encagement étaient placées dans des caisses en PVC (longueur x largeur x
hauteur : 60 x 40 x 20 cm) afin de les protéger des branches ou des pierres pouvant dériver dans
I'eau (Figure II-18). Une sonde programmable enregistrant la température toutes les quatre
heures était placée a l'intérieur de la caisse. Ce pas de temps nous a permis de mesurer les
variations de la température de I'eau pendant toute la durée des expérimentations ainsi que les
variations nycthémérales. Les caisses étaient fixées sur la berge par une corde et lestées par des

pierres posées sur le couvercle.

Les chambres d’encagement étaient relevées au minimum toutes les semaines pour
mesurer le taux de survie des organismes et ajouter de la nourriture si besoin. Si les conditions
climatiques étaient défavorables (forte pluie, crue), les caisses étaient relevées et nettoyées pour
éviter une sédimentation trop importante de la maticre organique. Lors de larrét dune
expérimentation de terrain, les gammares étaient ramenés au laboratoire dans leurs chambres

d’encagement originelles placées dans un bidon contenant de I'eau du site.
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Figure II-18 : Caisse contenant les systémes d’encagement.

(Photos Emilie Lacaze / Cemagref Lyon)

2.3.2 Mesures physico-chimiques

Lors de chaque installation de caisses d’encagement sur un site, des mesures
physicochimiques de base, a savoir pH, conductivité, température étaient effectuées a 'aide d’une
sonde multimetre WITW Multi350i. La teneur en oxygene était également mesurée par un
oxymetre WIT'W oxi 3151 En plus de ces mesures, un échantillon d’eau était prélevé dans un
flacon de 500 ml en polyéthyléne. Dans les 48 heures suivant I’échantillonnage, le pH, la
conductivité, les concentrations en anions majeurs Cl, NOjy, SO,” et NO,, PO,”, HCO,, en
cations Ca™", Mgzﬂ Na', K, et NH," ainsi que la teneur en matiéres en suspension (MES) étaient
déterminés par un laboratoire de chimie accrédité (Laboratoire d'analyses physicochimiques des
milieux aquatiques, Cemagref, UR Milieux Aquatiques, Ecologie et Pollutions). Bien que ces
mesures chimiques ponctuelles ne soient pas forcément représentatives des caractéristiques des
sites sur le long terme, elles nous ont permis d’avoir une idée des conditions au moment de nos
encagements. De plus, ces mesures nous ont permis de mesurer la conductivité ainsi que la teneur
en calcium et en magnésium (qui permettent de calculer la dureté de I’eau) qui sont relativement
stables dans le temps et qui sont souvent décris comme étant des facteurs de confusion potentiels

sur la réponse de nos marqueurs.
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2.3.3 Protocoles des tests

De la méme maniére que pour les expérimentations au laboratoire, le taux d’alimentation
5 pd

le taux de croissance et la reproduction étaient étudiés durant chaque campagne.

Pour le taux d’alimentation, le test était réalisé selon le méme protocole qu’au laboratoire avec
deux essais successifs de sept jours. Quatre réplicats de 20 males de taille homogene étaient
nourris ad libitum avec 20 disques d’aulne (A/lnus glutinosa) de 2 cm de diameétre. Deux réplicats
contenant seulement des disques étaient également utilisés comme controle. Dans le but de
proposer une mesure suffisamment représentative du taux d’alimentation pour toutes les
expériences, nous n’avons conservé pour nos analyses que les réplicats présentant des taux de

survie supérieur a 75 %.

Pour la croissance, quatre réplicats de 12 juvéniles étaient utilisés et exposés durant 28
jours. La taille des organismes était mesurée a la fin de Pexposition. Un lot de 30 organismes
témoins, choisis aléatoirement dans le pool d’organismes de départ, était mesuré au début de
Iexpérience afin d’estimer les tailles initiales des organismes. Nous n’avons conservé pour nos

analyses que les réplicats présentant des taux de survie supérieur a 50 %.

Pour la reproduction, six réplicats de sept couples étaient utilisés. Les couples étaient
sélectionnés pour que les femelles soient en fin de cycle de reproduction, prétes a muer et a
pondre. Trois des réplicats étaient alors exposés durant 21 jours. A la fin de 'exposition, les
différents marqueurs présentés pour I'exposition au laboratoire (stade de mue, taille, fertilité et
fécondité) étaient mesurés. Pour les trois autres réplicats, Pobjectif était de mesurer la durée du
cycle de reproduction dans son intégralité. Pour cela, les couples étaient exposés jusqu’a la ponte
suivante des femelles. Les systémes étaient surveillés régulierement (tous les deux a trois jours)
afin de pouvoir estimer précisément la durée du cycle de mue. Nous n’avons conservé pour nos

analyses que les réplicats présentant des taux de survie supérieur a 75 %.
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Synthese :

Bioessais avec Gammarus fossarum

Nous avons mis en place dans ce travail des expérimentations avec Gammarus fossarnm afin
de caractériser I’influence des facteurs de confusion abiotiques (température, conductivité)
et biotiques (taille, stade de mue) sur trois bioessais individuels: la mesure du taux
d’alimentation, du taux de croissance ct de différents marqueurs de la reproduction

(fécondité, fertilité, développement embryonnaire).

Pour ce faire, nous avons utilisé une approche combinant 1- des expérimentations au
laboratoire (étude de l'influence des facteurs de confusion en conditions controlées) et 2- sur le
terrain : développement de protocoles d’encagement 7 situ via la transplantation d’organismes
issus d’un site de prélévement connu (la Bourbre au niveau de la Tour du Pin), acclimatés au
laboratoire puis exposés dans plusieurs sites trés peu contaminés (dans le but de valider
I'influence des différents facteurs de confusion) et dans plusieurs sites contaminés (dans le but de

tester sur le terrain la sensibilité des différents marqueurs).

Les résultats de ces expérimentations seront présentés et discutés dans le Chapitre III.
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3 Suivi de population de G. fossarum sur I’Ardiéres

3.1 Site de suivi

Le site de suivi de G. fossarum est situé a 'amont de ’Ardieres au niveau de la commune
des Ardillats (longitude : 04°31' 15.9" E, latitude : 46°11' 11.8" N, Rhone, France), un affluent de
la Sa6ne (Figure II-19). Ce site, situé tres en amont de la riviere a proximité de la source de la
riviere, a été retenu car il héberge une population de gammares présentant de fortes densités et
exclusivement composée de G. fossarum. La hauteur d’eau et le débit de I’Ardieres permettent un
échantillonnage toute I'année. Ce site représente un habitat caractéristique des habitats
préférentiels de G. fossarum avec une hauteur d’eau assez faible, une forte oxygénation de 'eau et
un courant assez fort. De plus, des bryophytes sont présents de fagon abondante une bonne

partie de 'année, constituant ainsi des zones de refuge pour les gammares.

Afin de suivre I’évolution des températures tout au long de I'année, une sonde mesurant la
température en continu toutes les quatre heures était placée dans ’eau au niveau du site d’étude.

Elle était relevée tous les mois.

i T [] Ardiéres _

0 Lyon

Figure II-19 : Localisation géographique des sites de suivi de population de G. fossarum sur

PArdiéres et P. antipodarum sur le Rhone.
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3.2 Suivi de terrain mensuel pour le site de I’Ardieres

Un suivi mensuel de cette population a été réalisé entre décembre 2008 et décembre 2009.
Nous allons détailler dans cette section le protocole de ce suivi. Il se compose de deux parties
distinctes : 1- un relevé démographique des densités et des structures en taille et 2- un relevé de

I’état reproductif de la population.

3.2.1 Suivi démographique

Le relevé démographique était réalisé a 'aide d’un filet de Surber (surface de 1/20eme de
m? prélevée dans un filet avec une maille de 250 pm) (Figure I1-20). Les prélévements étaient
réalisés dans les différents types de substrat rencontrés dans la riviere (entre deux et quatre
substrats selon la période de I'année) puis tamisés en deux classes de taille (avec un tamis de 1,25
mm et un de 375 pum). Les différents types de substrats prélevés nous permettaient d’étre
représentatifs de 'ensemble de la riviere. Les substrats les plus favorables a I’hébergement de
gammares (bryophytes, gravier, mati¢re organique) (Maitland 1966 ; Janetzky 1994 ; Dahl and
Greenberg 1996 ; Elliott 2002) étaient tous échantillonnés méme s’ils représentaient une faible
surface de recouvrement. Le nombre de Surber prélevés au sein de chaque type de substrat (de
quatre a 10) était estimé en fonction de la densité d’individus du substrat afin d’obtenir un
nombre suffisant d’organismes. Cette méthodologie, avec un effort d’échantillonnage concentré a
la fois sur les substrats favorables a la présence des gammares et sur les substrats majoritaires

dans le site, permet d’estimer précisément les densités et les distributions en taille des organismes.

Figure I1-20 : A) Illustration de la méthodologie de prélévement des organismes au Surber ; B)
illustration de Pestimation du pourcentage des différents substrats dans la riviére.

(Photos Romain Coulaud / Cemagref Lyon)
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La surface de recouvrement de chaque type de substrat était estimée a 'aide d’un quadra
de 50 cm de coté. Pour cela, nous estimions sur un transect de riviere (d’une rive a l'autre) la
proportion des différents substrats. Un minimum de six transects était réalisé au sein du site
d’échantillonnage. Une moyenne des différents transects était réalisée afin d’estimer la surface

moyenne de recouvrement de chaque type de substrat prélevé a échelle du site.

Une fois au laboratoire, les gammares retenus pour chaque substrat dans le grand tamis
(maille de 1,25 mm) étaient triés en deux groupes : les femelles gravides possédant des ovocytes
et/ou des embryons dans le marsupium d’un coté et les males et les femelles non gravides (non
différenciables a I'ceil nu) de lautre. Ils étaient alors comptés puis un échantillon de 60 femelles
gravides était mesuré et un échantillon de 60 individus indifférenciés (males + femelles non
gravides) sex¢ et mesuré. Le sexage des individus était réalisé par observation de la présence ou
de P'absence de papilles génitales situées ventralement au niveau du 5 segment du mésosoma
(Xuereb 2009) (Figure II-21). Nous obtenions ainsi la distribution en taille des males et des
femelles, la sex-ratio, la taille a la puberté ainsi que le pourcentage de femelles en reproduction

pour chaque substrat échantillonné.

Figure II-21 : Observation du 5¢™¢ segment du mésosoma de G. fossarum chez le mile et le
femelle A) un male de G. fossarum avec la présence des papilles génitales et B) une femelle de G.
fossarum chez qui les papilles génitales sont absentes.

(Photos Romain Coulaud / Cemagref Lyon)

Les gammares retenus dans le plus petit tamis (contenant en grande majorité des
juvéniles) étaient conservés dans I'alcool. Leur densité pouvant étre trés importante, leur nombre
¢tait estimé ensuite a I'aide d’un cadrat de 25 cases : les individus de cinq cases sur 25 étaient

dénombrés. Ce comptage de cinq cases sur 25 a été déterminé lors des premiers mois de suivi en
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comptant 'ensemble des cases et en estimant a partir de quel nombre nous étions représentatif
du nombre total d’individus dans le prélevement. Ensuite, 60 individus tirés aléatoirement étaient
mesurés. La moitié des juvéniles était alors considérés comme des males et 'autre comme des
femelles. Nous faisions alors ’hypothese que la sex-ratio était équilibrée comme cela a déja pu
étre souligné dans des études précédentes sur des populations de gammaridae situées dans des sites
peu ou pas impactés (Welton 1979 ; Devin et al. 2004).

Pour la mesure de la taille des organismes, nous avons procédé comme précédemment
par prise de photo et analyse par le logiciel d’analyse d’image SigmaScan ® Pro v5.0. Cependant,
¢tant donné le nombre important d’organismes a mesurer tous les mois, nous avons cherché a
trouver un indicateur de taille plus facile et rapide a mesurer que la taille totale des organismes.
Nous avons ainsi établi une relation entre la taille totale classiquement mesurée et la taille du
deuxieme segment de I'antenne (correspondant au pédoncule 2 (Figure II-22). Nous avons
observé une différence entre les males et les femelles pour cette relation conforme avec les
observations de Steele (1995), les males ayant pour une taille donnée un pédoncule 2 plus grand
que les femelles. Lorsque nous considérons les males d’un coté et les femelles + juvéniles de
'autre, nous observons une bonne corrélation entre la taille totale et la taille du pédoncule 2 (r*> =
0.95 pour les femelles + juvéniles et r* = 0.86 pour les males). Les informations nécessaires sur la
taille des organismes pour construire les modéles de dynamique de population basés sur des
grandes classes de tailles (Chapitre IV) n’étant pas des mesures extrémement précises et ces
modeles étant construit uniquement a partir des femelles pour lesquelles la corrélation est la

meilleure, nous avons choisi d’utiliser cet indicateur comme mesure de la taille des organismes.
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Figure II-22 : Relation entre la taille totale (en mm, de la base de ’antenne a la fin du métasoma)

et la taille du pédoncule 2 de ’antenne (en mm) chez G. fossarum.

Un regroupement des différents substrats était alors réalisé en fonction de leur proportion
surfacique ce qui nous permet d’obtenir les densités et la distribution en taille des individus au

niveau de la station.

3.2.2 Suivi de I’état reproducteur des femelles

En parallele du suivi démographique, des organismes étaient prélevés aléatoirement sur
les différents substrats de la zone d’étude avec un troubleau (taille 25 x 18 cm, maille 630 um ; ¢f
Figure I1-13). Les individus adultes (retenus sur un tamis de maille 1,25 mm) étaient ramenés au
laboratoire. Parmi les femelles gravides (e.g, possédant des ovocytes et/ou des embryons dans le
marsupium), 60 étaient échantillonnées aléatoirement. Les différents marqueurs de reproduction
décrits précédemment (¢f. paragraphe 2.2.3) étaient alors analysés (taille, stade de mue, fécondité,

fertilité).
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3.3 Estimation de la variabilité des traits de vie pour le site de ’Ardicres

Nous nous sommes intéressés a la variabilité saisonnicre des traits de vie (croissance et
reproduction) au cours de 'année. Nous avons alors opté pour une double approche avec des
expérimentations au laboratoire et des encagements 7 sitv. Au laboratoire, nous avons ¢tudié
I'influence de la température, qui peut étre considérée comme un des principaux facteurs
responsables de la variabilité saisonniere de ces traits. Sur le terrain, nous avons réalis¢ des

encagements a différentes saisons afin d’obtenir des données dans des conditions contrastées.

3.3.1 Expérimentation au laboratoire sur les organismes de I’Ardieres

Nous avons choisi de nous intéresser au laboratoire uniquement a la croissance. En effet,
pour la reproduction, réaliser une expérimentation similaire a celle présentée dans le paragraphe
2.2.3 pour le bioessai sur la reproduction n’a pas été envisagé en raison de la durée de
Pexpérimentation (presque deux mois a 7°C) et des moyens matériels et techniques que ce type
d’expérience représente. Cependant, nous avons pu avoir une bonne estimation de la variabilité
des taux de reproduction et de la durée du cycle de reproduction »ia I'expérience au laboratoire
sur les organismes acclimatés issus de la Bourbre sur le site de la Tour du Pin.

Afin de valider la transposition des résultats obtenus sur ces organismes acclimatés pour
I’étude de la population de I’Ardieres, nous avons réalisé en méme temps sur le site de "Ardieres
des encagements (¢ paragraphe 3.3.2) 1- d’organismes issus directement de la population de
I’Ardieres et 2- d’organismes acclimatés issus de la Bourbre, similaires a ceux utilisés lors de
I'expérimentation au laboratoire. Nous avons ainsi pu comparer les réponses de ces deux types
d’organismes.

Pour la croissance, nous avons utilisé la méme méthodologie que celle décrite dans la
partie 2.2.2. Cependant, a la place d’organismes acclimatés au laboratoire, nous avons utilisé des
organismes de ’Ardieres directement prélevés dans le site de suivi de la population. Afin de
conserver des individus dans des conditions le plus proches possibles de celles du terrain, nous
n’avons pas utilisé une période d’acclimatation, I'expérience commencant dés le retour au
laboratoire apres le prélevement des organismes. Nous avons étudié trois températures : 7, 12 et
16°C qui correspondent a la gamme de températures observée au cours de 'année dans le site sur

IArdiéres. Pour la conductivité, nous l'avons fixée 2 200 uS.cm™ afin d’étre au plus proche de
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celle rencontrée dans la riviere. En effet, étant donnée que celle-ci est globalement constante tout
au long de 'année (comprise entre 150 et 250 pS.cm™), il 0’y avait pas de raison d’étudier, comme

lors du développement du bioessais sur la croissance, I'influence de ce parametre.

Nous avons utilisé trois classes d’organismes ayant des tailles de départ de 2,5 = 0,3 mm ;
4,5+ 0,8 mm et 5,8 * 0,7 mm. Quatre réplicats de 15 individus pour la premicére classe et de 10
individus pour les deuxieme et troisieme classes ont été étudiés pour chaque condition. Les
gammares ¢taient mesurés et comptés (afin d'estimer les taux de survie) apres 0, 14, 32, 46 et 56

jours d'exposition.

3.3.2 Encagements 2 situ aux différentes saisons sur le site de ’Ardieres

Nous avons effectué des encagements zz situ d’organismes de I’Ardicres issus de notre
population selon la méme méthodologie que celle présentée dans la partie 2.2.4. Nous nous
sommes intéressés a la croissance et la reproduction. Afin de pouvoir étudier la variabilité
saisonniere, les encagements ont été réalisés aux quatre saisons dans des périodes présentant des
variations importantes de la température de T'eau. Les organismes étaient sélectionnés
directement sur le terrain, juste apres le prélevement, sans passage au laboratoire.

Pour la croissance, quatre réplicats de 12 juvéniles étaient utilisés et exposés durant 28
jours. La taille des organismes était mesurée a la fin de Pexposition. Un lot de 30 organismes
témoins était mesuré au début de 'expérience afin d’avoir les tailles initiales des organismes.

Pour la reproduction, six réplicats de sept couples étaient utilisés. Les couples étaient
sélectionnés pour que les femelles soient en fin de cycle de reproduction, prétes a muer et a
pondre. Trois des réplicats étaient alors exposés durant 21 jours. A la fin de I'exposition, les
différents marqueurs présentés pour lexposition au laboratoire (stade de mue, fertilité et
técondité) étaient mesurés. Pour les trois autres réplicats, Pobjectif était de mesurer la durée du
cycle de reproduction dans son intégralité. Pour cela, les couples étaient exposés jusqu’a la ponte
suivante des femelles. Les systemes étaient surveillés tous les deux jours afin d’avoir une idée

précise de la durée du cycle.

En utilisant un protocole strictement identique a celui développé pour la partie sur les
bioessais, nous avons pu, en réalisant des encagements d’organismes de I’Ardicres et la
transplantation d’organismes de la Bourbre en méme temps sur le méme site, comparer les
réponses afin de vérifier si les observations faites au laboratoire sur des organismes acclimatés

pouvaient étre utilisés dans le cadre de ’étude de la population naturelle de I’Ardieres.
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4 Suivi de population de P. antipodarum sur le Rhéne

4.1 Site de suivi

Le site de suivi de P. antipodarum est situé sur le Rhone au niveau de la commune de
Creys-Malville (longitude : 05°27' 55.3" E, latitude : 45°46' 30.7" N, Rhone, France) (Figure
I1-19). Ce site a été retenu car il héberge une population de P. antipodarum présentant de fortes
densités et Péchantillonnage est possible toute 'année (situé en aval du barrage de Sault-Brénaz,
ce site présente des variations de débit et de hauteur d’eau tres faibles durant 'année). Diverses
especes de mollusques sont suivies sur ce site depuis de nombreuses années (Mouthon 2001). 11
représente un habitat tres favorable pour P. antipodarum. En eftet, située entre deux barrages, la
zone forme une vaste étendue lentique et un sédiment meuble a pu se déposer. Durant la période
estivale, la zone est colonisée par des macrophytes qui fournissent des refuges aux P. antipodarum.
Afin de suivre Iévolution des températures tout au long de I'année, une sonde mesurant la
température en continu toutes les quatre heures était placée dans ’eau au niveau du site d’étude.

Elle était relevée tous les mois.

4.2 Suivi mensuel

Un suivi mensuel de cette population a été réalisé entre octobre 2009 et octobre 2010.
Nous allons détailler dans cette section le protocole de ce suivi. Le suivi se scinde en deux

parties : 1-un relevé démographique et 2- un suivi de la fécondité.

4.2.1 Suivi démographique

Le relevé était fait a 'aide d’un troubleau avec une maille de 250 um. I’habitat étant tres
homogene sur le site, nous n’avons pas considéré différents types de substrat comme pour G.
fossarum. Chaque mois, un metre carré de vase était prélevé en quatre points d’échantillonnage
proches (4 x 0,25 m?). Le prélévement était alors tamisé sur une colonne de tamis avec un tamis
de maille 630 um et un de maille 450 um. LLa mati¢re organique ainsi que les organismes des

autres especes (crustacés, annélides, larves d’insectes, ez.) étaient retirés.
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Une fois au laboratoire, les prélévements étaient conservés dans Ialcool. Celui
correspondant au petit tamis était trié sous une loupe binoculaire afin de retirer les coquilles vides
puis le nombre de juvéniles était alors compté. Durant les premiers mois du suivi, les individus
étaient mesurés de la pointe de la coquille a la base de 'opercule. Leur taille se révélant tres
homogene (entre 0,4 et 0,6 mm) nous avons alors décidé de seulement les compter a partir de
décembre 2009. Pour les organismes du grand tamis, leur nombre étant souvent tres important,
nous avons utilisé un cadrat de 25 cases pour sous-échantillonner le prélevement. Neuf cases sur
25 étaient triées sous la loupe binoculaire afin de retirer les coquilles vides. Les organismes étaient
alors comptés et mesurés de la pointe de la coquille a la base de 'opercule. Ce comptage de neuf
cases sur 25 a été déterminé lors des premiers mois de suivi de la méme fagon que pour G.
fossarum, en comptant 'ensemble des cases et en estimant a partir de quel nombre nous étions

représentatif du nombre total d’individus dans le prélevement.

4.2.2 Suivi de la fécondité

Un échantillon de 60 individus était sélectionné a partir la taille a la maturité (environ 3
mm) (Gust 2010). Ces individus étaient alors mesurés puis « craqués ». Pour cela, la coquille était
cassée a I'aide d’un marteau, la poche embryonnaire retirée puis le nombre d’embryons compté.
Cette méthode, bien qu’invasive, nous a permis d’estimer en fonction de leur taille le pourcentage
d’organismes en reproduction (contenant au moins un embryon) ainsi que d’étudier la relation
entre la taille des organismes et le nombre d’embryons (¢ Chapitre IV). Cependant, cette
méthodologie ne permet pas d’estimer le nombre d’embryons qui seront véritablement pondus
par un organisme durant une période donnée. Cette observation a pu étre obtenue durant les

encagements 72 sitn d’organismes.

4.3 FEtude de la variabilit¢é saisonnicre des traits de vie par encagements iz situ

d’organismes

Nous avons réalisé des encagements 7z situ sur le site d’étude tout au long de 'année de
suivi afin d’estimer en conditions naturelles la variabilit¢é des taux de croissance et de

reproduction au cours de 'année. Nous avons réalisés 11 campagnes d’encagement de 21 jours.
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4.3.1 Méthodologie d’encagement

Les organismes étaient disposés dans des systemes d’encagement cylindriques en
polypropylene de 10 cm de diametre et 12 cm de hauteur (Figure IT-23). Les systémes étaient
fermés par un couvercle vissé. Pour permettre la circulation de I'eau, des ouvertures étaient
percées sur les cotés et recouvertes de tamis de diametre 100 pm. P. antipodarum vivant dans les
premiers centimetres du sédiment, nous avons choisi, contrairement a nos encagements avec G.
fossarum, de mettre une couche de sédiments dans le fond des systemes d’exposition. Pour cela, du
sédiment était prélevé sur le site d’étude et tamisé a 350 um afin de retirer les organismes
autochtones. Une couche de deux cm de sédiment était alors déposée dans le fond des systemes
d’exposition. Afin de vérifier qu’il ne restait aucun organisme dans le sédiment, deux systemes
avec uniquement du sédiment étaient utilisés comme témoins. Ces systemes, contenant du
sédiment du site, nous ont permis de fournir des conditions d’exposition optimales, notamment

pour 'alimentation des organismes.

Les chambres d’encagement étaient placées dans des caisses en PVC (longueur x largeur x
hauteur : 60 x 40 x 20 cm) afin de les protéger des branches ou des pierres pouvant dériver dans
I'eau. Une sonde programmable enregistrant la température toutes les 4 heures était placée a
I'intérieur de la caisse. Les caisses étaient fixées sur la berge par une corde et lestées par des

pierres posées sur le couvercle.

Maille de 350 um

Sédiment

Figure II-23 : Systémes d’encagement in situ pout les organismes de P. antipodarum.

(Photos Romain Coulaud / Cemagref Lyon)
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4.3.2 Protocole des tests

Pour la croissance, quatre réplicats de 30 juvéniles étaient utilisés et exposés durant 21
jours. La taille des organismes était mesurée a la fin de I'exposition et les organismes étaient
comptés pour estimer la survie. Un lot d’organismes témoins était mesuré au début de

I'expérience afin d’estimer les tailles initiales des organismes.

Pour la reproduction, quatre réplicats de 50 adultes étaient utilisés et exposés durant 21
jours. Un lot d’organismes témoins était mesuré et « craqué » au début de Pencagement afin
d’estimer les tailles initiales et le nombre d’embryons dans les organismes. A la fin de 'exposition,
les nouveaux nés pondus pendant les 21 jours étaient comptés, les organismes étaient également

comptés pour estimer la survie, mesurés et « craqués ».
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Synthese :

Suivi de population de G. fossarum et P. antipodarum

Nous avons mis en place dans ce travail des protocoles de suivi de population afin
d’étudier le fonctionnement et la dynamique d’une population de Gammarus fossarum sur I’ Ardieres
au niveau de la commune des Ardillats et d’'une population de Pofamopyrgus antipodarum sur le
Rhoéne au niveau de la commune de Creys-Malville, deux sites peu contaminés présentant des

populations abondantes et présentes toute 'année.

L’¢étude de ces deux populations naturelles s’est déroulée selon une démarche comprenant :

¢ un suivi démographique mensuel basé¢ sur un échantillonnage des différents habitats
de chacune des populations afin d’estimer différents parametres démographiques (e.g,
densités d’individus, distributions en taille, sex-ratio, taux de fécondité, tailles a la maturité

sexuelle, e#2.) tout au long d’une année

e des expérimentations au laboratoire et/ou sur le terrain iz des encagements
d’organismes prélevés sur le site de suivi de la population afin d’estimer la variabilité

saisonniere des différents traits de vie (e.g., taux de croissance, fécondité, fertilité)

Les résultats de ces expérimentations et les mode¢les de dynamique de population qui ont

pu étre paramétrés a partir de celles-ci seront présentés et discutés dans le Chapitre IV.
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CHAPITRE III

Bioessais par encagement et modélisation de I’influence

des facteurs environnementaux chez Gammarus fossarum

Dans le cadre du développement de biotests 7 situ avec G. fossarum, nous nous sommes
intéressés durant ce travail de thése a I'influence des facteurs environnementaux (température et
conductivité de I'eau) sur trois bioessais couramment utilisés pour I’évaluation zz situ de la toxicité
des milieux aquatiques : la mesure du taux d’alimentation, du taux de croissance et de la
reproduction. Les protocoles des différentes expérimentations ont été décrits dans la deuxiéme

partie du Chapitre II.

Dans le présent chapitre, nous justifierons le choix des trois traits de vie que nous avons
utilisés en insistant sur la pertinence de leur utilisation avec G. fossarum et sur les facteurs de

confusion qui influent sur ceux-ci.

Ensuite, nous présenterons I'approche que nous avons mise en place pour modéliser
I'influence des facteurs de confusion et nous illustrerons »iz des cas d’étude les apports de notre

méthodologie pour linterprétation de ces bioessais lors de leur utilisation sur le terrain.
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1 Introduction

1.1 Contexte général

Comme nous I'avons souligné dans le premier chapitre de ce manuscrit, les bioessais
individuels sub-létaux représentent des outils tres prometteurs pour les démarches de surveillance

de la qualité des milieux aquatiques. En effet, ils sont a la fois :

e pertinents d’un point de vue écologique car ils sont soit en lien direct avec la fitness des
organismes (e.g, taux de croissance, activité de reproduction), soit ils peuvent étre facilement

reliés a ces marqueurs de fitness (e.g, marqueur comportementaux).

e sensibles et spécifiques aux effets toxiques des contaminants. Ils représentent donc des
indicateurs précoces des impacts de I'exposition a des contaminants (Maltby et al. 2002). Ainsi,
contrairement a I’étude des altérations de la structure et du fonctionnement a des niveaux
d’organisation supérieurs (eg population, communauté), ils permettent de détecter les effets

d’une contamination relativement rapidement (heures, jours) (Damasio et al. 2008).

e Jes effets observés sur les traits de vie peuvent étre intégrés dans des modeéles de
dynamique de population afin d’étre extrapolés au niveau populationnel (Baird et al. 2007a ;

Forbes et al. 2008).

Cependant, bien que les réponses individuelles soient utilisées relativement fréquemment
dans les démarches prédictives au laboratoire, leur utilisation dans les démarches de diagnostic de
la qualité des milieux aquatiques est beaucoup plus rare. En effet, les traits de vie sont fortement
influencés par des facteurs environnementaux et biotiques qui constituent des facteurs de
confusion pour la lecture des effets toxiques des contaminants. Il est alors difficile de définir des
gammes de valeurs de référence en absence de stress toxique et de les interpréter en conditions
non controlées (Maltby et al. 2002 ; Brian et al. 2008 ; Hagger et al. 2008). Ainsi, les bioessais
sitn se sont jusqu’a présent généralement limités a des comparaisons entre des stations proches,
en amont et en aval d’'une source de contamination (e.g, effluents de station d’épuration, rejets
industriels). Ces études font alors ’hypothése que la seule différence entre les sites réside dans

leur niveau de contamination.
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Pour palier linfluence des facteurs biotiques, les méthodologies d’encagements
d’organismes calibrés représentent des outils intéressants. En effet, elles permettent de
s’affranchir de I'influence de ces facteurs, qu’ils soient d’origine physiologique (e.g., sexe, taille,
¢tat reproducteur) ou écologique (eg, prédation, compétition), tout en offrant des conditions
d’exposition réalistes en contact direct avec la, ou les, source de contamination (Crane et al. 2007
; Liber et al. 2007). Ainsi, des protocoles ont été proposés pour de nombreuses especes
(mollusques, crustacés, poisson, insectes) dont les Gammaridae (Maltby et al. 1990b ; Maltby et al.

2002) et le mollusque Potamopyrgus antipodarum (Schmitt et al. 2010).

Cependant, pour utiliser ces bioessais sur le terrain, il est également nécessaire de tenir
compte de I'influence des facteurs abiotiques qui ne peuvent par définition pas étre controlés lors
des expositions 7 situ. Cette prise en compte des facteurs abiotiques est souvent difficile a mettre
en ceuvre ce qui explique pourquoi les applications 7z situ de ces bioessais sont encore rares. Une
approche possible consiste a modéliser I'impact de ces facteurs (eg, température, pH,
conductivité de P'eau) afin de définir des gammes de valeurs de réponses en absence de stress
toxique indépendantes des facteurs environmentaux et rendre ainsi les mesures comparables dans
le temps et Pespace (Maltby et al. 2002 ; Moreira et al. 2006 ; Hanson et al. 2010 ; Krell et al.
2011). Durant ce travail, c’est 'approche que nous avons choisie de mettre en oeuvre pour trois
bioessais individuels : les mesures du taux d’alimentation, du taux de croissance et de la
reproduction chez une espece sentinelle couramment utilisée en écotoxicologie : le gammare
Gammarus  fossarum. Pour des raisons de temps mais aussi a cause du plus faible degré
d’avancement dans le développement de ces bioessais chez Pofamopyrgus antipodarum au laboratoire
d’écotoxicologie de 'IRSTEA de Lyon, nous avons fait le choix pour cette partie de ne nous

intéresser qu’a une seule des deux especes utilisées dans ce travail.

Ces trois traits de vie ont déja été utilisés chez plusieurs especes d’amphipodes,
principalement au laboratoire (¢. Tableau II-2). Ils sont connus comme étant sensibles a une
large gamme de contaminants tout en étant influencés par des facteurs environnementaux ce qui
limite encore fortement leur utilisation zz situ. Ils constituent ainsi des marqueurs tres intéressants
dans ce contexte afin de tester la pertinence de ce type d’approche pour permettre I'évaluation de

la qualité des milieux aquatiques sur de larges échelles spatiales et temporelles.
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1.2 Choix des traits de vie

1.2.1 Taux d’alimentation

Depuis les années 1990, plusieurs études au laboratoire ont montré que le taux
d’alimentation de plusieurs especes d’amphipodes, et particulicrement les gammares, pouvait étre
inhibé par une large gamme de contaminants tels que des métaux lourds, des insecticides, des
fongicides, des herbicides, des médicaments ou encore certains composés organiques (.
Tableau II-2). L’inhibition de lalimentation représente dans beaucoup de cas l'une des
premicres réponses observées lors de exposition a un facteur de stress toxique et constitue donc
un marqueur tres précoce (McLoughlin et al. 2000 ; Macedo-Sousa et al. 2007). De plus, étudier
les effets des contaminants sur le comportement alimentaire est particuliecrement intéressant d’un
point de vue écologique car bien qu’il ne représente pas en lui-méme un trait de fitness des
organismes, il est possible d’établir des liens mécanistes entre le taux d’alimentation et des traits
de vie tels que la croissance, la survie ou la reproduction (Maltby 1999 ; Pestana et al. 2007 ;
Alonso et al. 2009 ; Xuereb et al. 2009b ; Geffard et al. 2010).

De plus, la mesure du taux d’alimentation, en particulier sur les amphipodes, est
également pertinente pour des études 7z sitn. En effet, les gammares sont des espéces sentinelles
qui jouent un role clé dans les processus de décomposition de la mati¢re organique et des études
ont montré qu’une inhibition de 'alimentation chez ces especes avait pour conséquence une
diminution de la vitesse de décomposition de la matiere organique (Forrow and Maltby 2000).
Cette mesure peut alors étre considérée comme un indicateur du bon fonctionnement global de

Iécosysteme.

Plusieurs études ont montré que le taux d’alimentation était un marqueur relativement
sensible 7z situ dans de nombreux contextes environnementaux (¢f Tableau II-2). Cependant, la
lecture du taux d’alimentation 7z sitn est complexe. En effet, il peut étre influencé par les
contaminations mais aussi par plusieurs facteurs de confusion biotiques et abiotiques qu’il est
donc nécessaire de caractériser et de prendre en compte pour une lecture pertinente des tests.
Plusieurs facteurs biotiques ont été décrits chez le gammare comme ayant une influence sur le
taux d’alimentation. Nous pouvons notamment citer des variations entre populations
(Veerasingham and Crane 1992 ; Maltby and Crane 1994 ; Crane et al. 1995), une influence de la
taille des organismes (Nilsson 1974) ou encore du parasitisme qui peut étre assez fréquent dans

les populations de gammares (McCahon et al. 1988 ; Pascoe et al. 1995 ; Fielding et al. 2003 ;
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Lettini and Sukhdeo 2010). Concernant les facteurs abiotiques, la teneur en oxygene dissous
(Maltby et al. 1990a), le pH (Naylor et al. 1989), la température de 'eau (Maltby et al. 1990b ;
Maltby et al. 2002) ou encore la conductivité de 'eau (Maltby et al. 2002) ont été¢ identifiés
comme pouvant influencer significativement le taux d’alimentation. Maltby et al. (2002) ont ainsi
souligné que la température et la conductivité de I'eau étaient les deux principaux facteurs
environnementaux influengant le taux d’alimentation, ce qui justifie que nous ayons choisi de

nous focaliser sur ces deux facteurs dans ce travail.

1.2.2 Reproduction

Geffard et al. (2010) ont récemment proposé un test de reprotoxicité avec G. fossarum au
laboratoire. Plusieurs études au laboratoire ont déja montré que la reproduction des gammares
pouvait étre perturbée par divers contaminants (Arthur 1970 ; Nebeker et al. 1989 ; Maltby and
Naylor 1990 ; Watts et al. 2001 ; Cold and Forbes 2004 ; Prenter et al. 2004 ; Costa et al. 2005 ;
Korpinen et al. 2006 ; Dietrich et al. 2010 ; Mazurova et al. 2010 ; Lacaze et al. 2011c). Par
exemple, Cold and Forbes (2004) montrent un impact significatif de pics de différentes
concentrations d’un pesticide (I'esfenvalerate) sur le nombre de juvéniles produits par femelle
dans des conditions controlées au laboratoire. Lacaze et al. (2011c) observent également un
impact significatif d’'un génotoxique modele, le MMS, sur le nombre d’embryons par femelle ainsi

qu’une augmentation du pourcentage d’embryons anormaux chez les femelles exposées.

Cependant, les études iz situ sont beaucoup plus rares (Gerhardt et al. 1998 ; Gross et al.
2001 ; Schirling et al. 2005). En effet, plusieurs travaux ont souligné le fait que la reproduction
chez les crustacés pouvait étre fortement influencée par des facteurs environnementaux tels que
la température (Péckl and Timischl 1990 ; Pockl 1992 5 1995 ; Pockl et al. 2003) ou la
conductivité de 'eau (Martin 1965 ; Meyran 1997 ; Rukke 2002 ; Lasier et al. 2006 ; Muyssen et al.
2009 ; Kestrup and Ricciardi 2010). La modélisation de I'influence de ces deux facteurs sur les
marqueurs choisis pour caractériser la reproduction lors de ces bioessais pourrait ainsi permettre

de proposer ce test pour une utilisation 7z situ large échelle.
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1.2.3 Taux de croissance

Enfin, bien qu’il soit beaucoup moins étudié que la reproduction ou la survie, la
croissance représente un trait de vie tres pertinent d’un point de vue écologique étant donné qu’il
est en lien direct avec la fitness des organismes. De plus, la croissance est un parametre d’entrée
important pour les modeéles de dynamique de population structurés en classe de taille et
représente donc un marqueur tres intéressant pour les problématiques de changement d’échelle et
donc pour linterprétation des effets au niveau populationnel.

Quelques études ont montré que la croissance des gammares pouvait étre inhibée en
présence de contaminants tels que des surcharges en nitrates liées a l'utilisation d’engrais
chimiques (Stelzer and Joachim 2009) ou la 3,4 dichloroaniline (molécule utilisée dans la
fabrication de certains herbicides) (Taylor et al. 1994). Brown et al. (1999) observent également
une diminution du taux de croissance individuel lors de 'exposition a différentes concentrations
de 4-nonylphenol chez 'amphipode Corophinm volutator. Haeba et al. (2008) concluent dans une
étude récente sur Daphnia magna a un impact significatif de 'exposition a un composé reconnu
comme perturbateur endocrinien chez les vertébrés : le flutamide.

Cependant, de la méme facon que pour les deux autres marqueurs, l'utilisation de la
mesure du taux de croissance 7z situ est encore tres limitée en raison de I'influence des facteurs de
confusion. En effet, la croissance chez les crustacés est influencée par de nombreux facteurs
abiotiques tels que la température (Pockl 1992 5 1995 ; Neuparth et al. 2002), la conductivité de
I'eau (Kestrup and Ricciardi 2010), le pH (Hargeby and Petersen Jr 1988) ou encore la salinité
(Prato et al. 2008).

1.3 Démarche

Afin de modéliser et de prendre en compte I'influence des facteurs de confusion pour la

lecture des bioessais 7 situ, nous avons mis en place une démarche en trois étapes :

1- Dans un premier temps, nous avons étudié et modélisé, en conditions controlées,
I'influence de deux facteurs de confusion abiotiques (la température et la conductivité) et de deux
facteurs de confusion biotiques (la taille et le stade de mue) sur des organismes calibrés provenant
d’une population sur la Bourbre et classiquement utilisés lors des bioessais au laboratoire ou sur

le terrain par le laboratoire d’écotoxicologie de PIRSTEA. Nous avons sélectionné ces facteurs a
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partir d’une étude bibliographique sur les traits de vie étudiés dans ce travail: le taux
d’alimentation, le taux de croissance et la reproduction (¢f paragraphe 1.2). Nous n’avons pas
étudié tous les facteurs de confusion possibles, nous nous sommes focalisés sur ceux qui nous
ont semblé le plus pertinent par rapport aux conditions environnementales rencontrées dans la
région Rhone-Alpes. Ainsi, dans d’autres situations, il aurait été important de considérer des
facteurs de confusion supplémentaires tels que la salinité en milieu marin ou saumatre ou encore
le pH dans des zones ou I'on retrouve de fortes variations de ce parametre dans les cours d’eau et
dont la prise en compte se serait alors révélée importante. Ou encore, si notre objectif avait été
d’évaluer précisément les effets sur les organismes et les communautés en place, il aurait alors été
nécessaire de nous intéresser a I'influence d’autres facteurs de confusion tels que le parasitisme ou
I'adaptation locale des populations. Mais dans ce travail, notre objectif est de développer une
méthodologie qui nous permette de rendre comparable les réponses observées sur ces traits de
vie a partir d’organismes calibrés lors de la comparaison de différents sites sur une large échelle
spatiale et temporelle afin de mesurer de manicere fiable la toxicité des milieux aquatiques et non

pas d’évaluer les impacts sur les organismes autochtones.

2- Ensuite, nous avons cherché a valider la capacité de nos modeles a corriger les
variations spatiales et temporelles des différents traits de vie. Pour ce faire, nous avons réalisé des
encagements zz situ, par la transplantation d’organismes calibrés provenant de la Bourbre, dans
des sites de références tres peu contaminés a différentes saisons et présentant de fortes variations
de conditions physico-chimiques. Nous avons alors voulu d’une part vérifier que les facteurs
environnementaux testé (e.g, la température et la conductivité) étaient bien les deux principaux
facteurs de confusion responsables de la variabilité des traits de vie et d’autre part définir des
gammes de réponses en absence de facteurs de stress toxique tenant compte des variations

environnementales.

3- Enfin, nous avons réalis¢ des encagements zz situ dans des sites a fort risque de
contamination et présentant des variations importantes des parametres physico-chimiques ainsi
que des profils de contaminations variés afin de tester la sensibilité des différents tests ainsi que
les apports de la modélisation pour l'interprétation des bioessais 7z sitn. Pour ce faire, nous avons
également réinterprété des études antérieures réalisées par le laboratoire d’écotoxicologie de
I'IRSTEA lors de comparaisons amont — aval sans prise en compte de I'influence des facteurs de

confusion.
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Durant ce travail doctoral, nous avons pu réaliser ces trois étapes pour I’étude du taux
d’alimentation (Coulaud et al. 2011 ; Annexe 1). Concernant ’étude du taux de croissance et de
la reproduction, la premicre étape a été réalisée enticrement (Chaumot et al. in prep) et la
deuxieme étape a été réalisée sur un petit nombre de sites de référence. Des études a plus large
échelle spatiale et temporelle restant a faire, ainsi que des encagements dans des sites

potentiellement contaminés méme si des premiers essais ont déja été réalisés (Jubeaux et al. in

prep).
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2 Résultats

2.1 Etape 1 : Modélisation de I'impact de la température et de la conductivité de I’eau au
laboratoire sur les marqueurs individuels mesurés sur des organismes acclimatés au

laboratoire et issus d’'une méme population sur la Bourbre

2.1.1 Mesure du taux d’alimentation

Dans un premier temps, nous avons regardé linfluence de la taille sur le taux
d’alimentation en comparant les taux d’alimentation d’organismes de trois classes de taille
différentes : 7,3 (0,6) ; 10,6 (0,9) ; 12,8 (0,9). Nous avons décidé de nous intéresser uniquement a
Iétude d’adultes, d’'une part pour étre cohérent avec les précédents travaux réalisés sur le taux
d’alimentation dans notre laboratoire (Dedourge-Geffard et al. 2009 ; Geffard et al. 2010) et
d’autre part car 'utilisation des juvéniles n’aurait pas été pertinente étant donné que leur régime
alimentaire est différent de celui des adultes (e.g, féces) et quun biotest basé uniquement sur la

consommation de feuilles n’est donc pas approprié.

Nous observons une augmentation significative de la taille sur le taux d’alimentation
(Figure III-1 A) et aucune différence entre les deux semaines d’exposition (ANOVA,
interaction : p = 0,53 ; effet taille : p < 10" ; effet semaine : p = 0,68). Ainsi, les organismes de la
plus grande classe de taille ont en moyenne un taux d’alimentation trois fois plus élevé que ceux

de la plus petite classe.

Par la suite, afin de nous affranchir de I'influence de la taille sur le taux d’alimentation des
gammares, nous avons utilisé des males de taille homogene : 10,6 (0,9) mm correspondant a le
deuxieme classe de taille utilisée précédemment. Ce choix se justifiait par le fait que cette classe
de taille est la plus abondante dans la population de la Bourbre d’ou sont issus les organismes et
que cela permet alors de prélever des organismes facilement toute 'année pour la mise en place
d’expérimentations au laboratoire ou de campagnes d’encagements sur le terrain. Ainsi, lors de
Iétude de linfluence de la température et de la conductivité au laboratoire puis lors des
différentes campagnes d’encagements 7 sizu que nous avons réalisé, nous avons toujours utilisé le
méme type d’organisme calibré : des males non parasités issus de la population de la Bourbre et
mesurant environ 10 mm afin de diminuer au maximum la variabilité liée a I'influence des

facteurs biotiques physiologiques.
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Figure III-1 : Influence de la taille, de la température et de la conductivité sur le taux
d’alimentation (FR) de G. fossarum au laboratoire.

(A) FR (mm?.jour'.organisme™) pour les trois classes de taille : 7,3 (0,6) ; 10,6 (0,9) ; 12,8 (0,9) mm. (B) FR
(mm?.jour'.organisme!) pour les trois températures : 7,0 (0,05) °C; 12,1 (0,01) °C et 16,4 (0.3) °C et les
deux conductivités : 200 (50) uS.cm ! en noir et 600 (50) uS.cm! en gris. Les cercles correspondent a la

premiere semaine d’expériences et les triangles a la deuxieme.

Dans un deuxieme temps, nous nous sommes intéressés a 'influence de la température et
de la conductivité sur le taux d’alimentation en considérant trois températures : 7,0 (0,05) °C;
12,1 (0,01) °C et 16,4 (0.3) °C et deux conductivités : 200 (50) uS.cm™ et 600 (50) pS.cm™. Nous

n’observons d’effet ni de la conductivité ni de la semaine d’exposition sur le taux d’alimentation
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de G. fossarum (ANOVA, termes d’interactions: p > 0,1; effet semaine: p = 0,99 ; effet
conductivité : p = 0,8) (Figure III-1 B). En revanche, nous remarquons une augmentation

significative du taux d’alimentation en fonction de la température (ANOVA, p < 10™).

Ainsi, pour un male de 10,6 £ 0.9 mm, nous pouvons définir une relation linéaire entre le
taux d’alimentation (FRpred, mm?2jour .individu) et la température (0, °C) qui explique 79 % de

la variabilité observée :
FRpred = 1,85 (0,13) © + 3,14 (1,75) (r* = 0,79) Eq III-1

Pour une augmentation de température de 1°C, nous pouvons ainsi prédire une augmentation
moyenne de Pactivité alimentaire de 1,85 mmz.jour'l.individu’l, soit par exemple entre 12 et 13 °C

une augmentation de 7,3 % en moyenne du taux d’alimentation (Eq ITI-1).

2.1.2 Reproduction

De la méme mani¢re que pour I’étude du taux d’alimentation, nous nous sommes
intéressés a I'influence de la température et de la conductivité sur la reproduction de G. fossarum.
Le cycle de reproduction de G. fossarum a été décrit par Geffard et al. (2010) et nous avons choisi
de nous intéresser a différents marqueurs proposés par cette étude : le cycle de mue, la fertilité

et la fécondité.

Le cycle de reproduction chez les crustacés amphipodes est fortement corrélé au cycle de
mue (Geffard et al. 2010). En effet, la femelle se reproduit au moment de chaque épisode de mue
en libérant dans le milieu les embryons stockés dans son marsupium et qui sont arrivés a maturité
puis en procédant a la ponte, dans le marsupium, des oeufs qui viennent d’étre fécondés par le
male. Ainsi, la fréquence entre deux épisodes de reproduction est contrainte par la fréquence des
mues, étant donné qu’il s’agit de la seule période ou le male peut féconder les ovocytes de la
femelle. Nous avons donc dans un premier temps ¢étudié Iinfluence des facteurs

environnementaux sur la durée du cycle de mue.

Ensuite, nous avons analysé pour la fertilit¢é (nombre d’ovocytes) et la fécondité
(nombre d’embryons) l'influence conjointe des facteurs environnementaux et du cycle de

reproduction. Nous avons testé trois températures : 7,0 (0,05) °C; 12,1 (0,01) °C et 16,4 (0,3) °C
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et deux conductivités : 200 (50) uS.cm™ et 600 (50) uS.cm™. Notre protocole expérimental (¢f
Chapitre II) nous a permis de suivre en continu (tous les 1,5 jours pour 16°C, 2 jours a 12°C et 3
jours a 7°C) ces différents parametres sur un cycle de reproduction complet en analysant six

femelles a chaque pas de temps. Un total de 695 femelles a ainsi été analysé.

2.1.2.1 Cycle de mue

Six stades de mue successifs composent le cycle de mue chez G. fossarum (Geffard et al.
2010) (¢ Chapitre II). Cependant, le premier stade de mue (stade A) étant tres court, il n’a pas
pu étre observé durant nos expériences. De ce fait, seuls les stades B, C1, C2, D1 et D2 ont été
¢tudiés. Le passage d’un stade a un autre n’étant pas un processus continu mais de type « tout ou
rien » (par exemple, soit 'individu est encore dans le stade Cl1, soit il est passé au stade suivant),
les modeles linéaires classiques n’étaient pas appropri¢s pour analyser ces données et nous avons
donc choisi d’utiliser des modeles linéaires généralisés (Nelder and Wedderburn 1972) (fonction

glm sous R).

Note :

Le mode¢le linéaire généralisé est une extension du mode¢le linéaire classique pour lequel le
modele d’erreur n’est plus gaussien. Comme pour les modeéles linéaires classiques, les variables
explicatives sont sous la forme d’une combinaison linéaire avec différentes variables explicatives
et éventuellement des interactions mais la variable a expliquer peut suivre dans ce cas différentes
lois de probabilité. Ainsi dans notre étude, nous avons utilisé un modéle linéaire généralisé

logistique avec une loi de probabilité de Bernoulli (Eq III-2) :

:ﬁ0+ﬂ7X7+...+ﬁ/é X/é‘f'é‘ EqIII-2

log ’

1—
ou p représente la probabilité de passer d’un état au suivant (e.g, dans notre cas p correspond a la
probabilité d’avoir dépasser un stade de mue donné), X les différentes variables explicatives (e.g,
dans notre cas le temps, la température et la conductivité), g, les coefficients du modele linéaire

généralisé et ¢ le modele d’erreur.
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Avec ces modeles, nous avons pu prédire la probabilité de passage d’un stade de mue a un
autre indépendamment pour chacune des six conditions testées en ajustant un modele linéaire

généralisé pour chaque stade et chaque condition (Eq III-3 ; Figure I1I-2) :

P

lOg 1 = ﬂo + 167 I3 Eq I1I-3

ou p correspond a la probabilité d’avoir dépassé le stade de mue considéré, 7 au temps en jours, f,
et §, aux coefficients estimés par le mode¢le linéaire généralisé.

Lorsque nous mettons bout a bout les différents stades de mue, nous pouvons

reconstituer un cycle de mue (et donc un cycle de reproduction) complet (Figure ITI-2).

16°C 600pS OB
| C1

16°C 20008 O c2
O D1

12°C 600pS = D2

12°C 200pS

7°C 600uS

7°C 20048

Temps (jours)

Figure III-2 : Durée (jours) des différents stades du cycle de mue de G. fossarum pour les trois
températures : 7,0 (0,05) °C; 12,1 (0,01) °C et 16,4 (0.3) °C et les deux conductivités : 200 (50)
uS.cm? et 600 (50) pS.cm! du début du cycle jusqu’a la mue, durée estimée avec un modéle par

stade, par température et par conductivité.

Nous avons estimé la durée moyenne de chaque stade (temps auquel correspond une
probabilité p de 0,5, c'est-a-dire le temps pour lequel 50% des individus seront passés au stade
suivant) et lintervalle de confiance a 95 % autour de cette durée par bootstrap pour chacun des

stades a partir de I’équation (Eq ITI-4) et la formule :

Z‘SO% =—— Eq I11-4
7
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La durée de chacun des stades estimée par les modeles est résumée dans le Tableau ITI-1.

Tableau III-1: Durée moyenne de chacun des stades de mue de G. fossarum pour les différentes

conditions estimée avec ’ajustement d’un mod¢le par condition expérimentale.

Condition Stade B Stade C1 Stade C2 Stade D1 Stade D2

7°C ; 200 pS.cm-! 18.46 20.90 9.21 6.16 9.32
[15.26 - 21.55]  [20.31 -23.11]  [7.59-10.34]  [3.55-8.21]  [7.62 - 11.03]

7°C ; 600 pS.cm-! 18.74 22.85 6.61 8.70 8.58
[16.25 -20.95] [20.65-25.22]  [6.34-7.93]  [7.69-11.40]  [7.10-9.78]

12°C 5 200 pS.cm! 8.70 11.31 6.12 2.67 6.36
[7.37-1024] [10.30-12.19] [5.95-6.98]  [1.81-3.83]  [4.38 - 8.58]

12°C ; 600 pS.cm! 9.04 10.31 6.69 3.34 6.45
[7.63-1091]  [9.11-10.98]  [6.52-7.64]  [2.04-4.01]  [5.24-8.18]

16°C 5 200 pS.cm! 7.83 6.72 2.96 2.84 5.04
[6.71-893]  [6.03-7.46]  [2.93-2.98]  [220-4.05]  [3.66 - 6.17]

16°C ; 600 pS.cm! 7.40 6.75 3.35 1.63 6.07
[6.21-844]  [5.83-7.58]  [3.32-337]  [0.52-2.53]  [4.39 - 7.57]

En considérant cette fois-ci ’ensemble des obsetrvations des six conditions, nous avons
testé pour les cinq stades l'influence de la température et de la conductivité par des tests des
modeles emboités (test du Chi 2 sur les déviances) ainsi quavec la comparaison du critére
d'information d'Akaike (AIC) de différents modeles testant les différentes hypotheses possibles

pour chaque stade de mue :

e Modgcle 1 : interaction temps * température * conductivité
e Modg¢le 2 : interaction temps * température + conductivité
e Modg¢le 3 : interaction temps * température

e Modecle 4 : temps + température

e  Modg¢le 5 : temps

Pour chacun des stades, nous n’observons pas d’effet significatif de I'interaction entre
température et conductivité (comparaison modele 1 vs modele 2) (pour le stade B: p = 0,51 ; C1 :
»=026;C2:p=0,17;D1:p=0,07;D2: p=0,68), ni d’effet de la conductivité (comparaison
modele 3 vs modele 2) (pour le stade B: p = 0,93;Cl:p=0,87;C2:p=0,42;D1:p=10,86;
D2: p = 0,35). En revanche, nous observons une influence significative de I'interaction entre le

temps et la température pour chacun des stades (comparaison modéle 4 vs modele 3) (p < 107
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pour tous les stades). Le modele 3 (interaction entre effet de la température et du temps, Eq
ITI-5) a donc été choisi pour tous les stades de mue. Cette interaction traduit une augmentation
de la durée de chacun des stades avec la diminution de la température ainsi qu’une augmentation
de la variabilit¢ du temps de passage entre les stades avec la diminution de la température. Nous

avons alors pu regrouper nos observations pour les deux conductivités (Figure III-3).

P
lo
gl

:ﬂ0+ﬂ7l‘+ﬂ2@+ﬂ3l‘@+8 EqIII-S

ou p correspond a la probabilité d’avoir dépassé le stade de mue considéré, #au temps en jours, ©
a la température, f,, §, f,, f; aux coefficients du modele linéaire généralisé a estimer pour chaque

stade et € au mode¢le d’erreut.

" OB
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Figure III-3 : Durée (jours) des différents stades du cycle de mue de G. fossarum pour les trois
températures : 7,0 (0,05) °C; 12,1 (0,01) °C et 16,4 (0.3) °C du début du cycle jusqu’a la mue

estimées avec le modéle 3 (un modele par stade et par température).

Nous avons estimé la relation entre la température et la durée moyenne des différents

stades (Figure ITI-4) a partir du mode¢le 3 (Eq III-6) avec la formule :

( Bo+p26)

1500 === 4 Eq ITI-6
( p+p30)

ou 5, correspond au temps (en jours) nécessaire pour le passage de 50% des individus d’un stade

de mue a un autre, f7, 5, B3, f4 aux coefficients des modeles linéaires généralisés pour chaque

stade et ® a la température.
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Figure III-4 : Relation entre température (°C) et durée (jours) des différents stades du cycle de

mue de G. fossarum.

Les courbes correspondent a la relation entre température et durée des stades obtenue avec le modele
linéaire généralisé pour chacun des stades. Les carrés blancs correspondent aux observations pour la
conductivité de 600 (50) uS.cm! et les points noirs pour la conductivité de 200 (50) uS.cm™ pour les trois

températures testées.

La courbe pour la fin du stade D2 (mue des femelles) peut étre assimilée a une relation
entre la température et la durée du cycle de reproduction (ou encore a la durée d’interponte) étant

donné que les femelles se reproduisent entre chaque mue.

2.1.2.2 Fertilité

Nous avons étudié I'influence du stade de mue, de la température, de la conductivité et de
la taille des femelles sur le nombre d’ovocytes par femelle. Les femelles étant en couple au
moment du lancement de lexpérimentation, il est en effet difficile de trier des organismes de
taille homogene. Des différences de tailles relativement importantes ont ainsi été observées, les
femelles mesurant entre 7 et 11 mm. Pour I’étude du cycle de mue, nous avions fait ’hypothése
que la taille n’influait pas sur la durée des différents stades. Concernant la fertilité, la taille est
décrite comme ayant une influence majeure (Pockl 1993 ; Geffard et al. 2010), nous en avons

donc tenu compte dans nos analyses.
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Nous n’avons pas pris en compte le nombre d’ovocytes pour les stades B (car ils sont
souvent « blancs » et difficiles a compter) et D2 (car ils sont généralement trés gros, en fin de
vitellogenese et donc difficiles a différencier les uns des autres pour le comptage). Seuls les stades

C1, C2 et D1 ont donc été analysés.

Nous observons un effet significatif de la taille et du stade mue (ANOVA, interaction : p
= 0,55 ; effet taille: p < 107°; effet mue: p < 10" (Figure III-5) sur le nombre d’ovocytes.
Lorsque nous réalisons la méme analyse en comparant uniquement les stades C2 et D1, nous
n’observons pas de différences significatives du nombre d’ovocytes entre les deux stades
(ANOVA, interaction : p = 0,406 ; effet taille : p = 3.10"; effet mue : p = 0,45). Nous avons donc
regroupé les stades C2 et D1 pour la suite. Cette diminution du nombre d’ovocytes entre le stade
C1 et les stades C2-D1 est cohérente avec les résultats observés par Geffard (Geffard et al. 2010).
Ceci s’explique par un phénomene d’atrésie bien connu chez les Gammaridae qui se traduit, lors de
Ientrée en vitellogenese secondaire, par une perte d’ovocytes (e.g, entre les stades C1 et C2 chez

G. fossarum) (Schirling et al. 20006).

° C1
A C2
0 D1

Fertilité (nombre d'ovocytes)

Taille (mm)

Figure III-5 : Influence de la taille et du stade de mue sur le nombre d’ovocytes par femelle de G.
fossarum.

Les points rouges correspondent au stade de mue C1, les carrés verts au stade C2 et les triangles bleus au
stade D1. Les droites de couleur correspondent a la régression linéaire entre la taille et le nombre

d’ovocyte par femelle pour chacun des stades.
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Afin de prendre en compte I'effet de la taille pour I’étude de I'influence de la température
et de la conductivité, nous avons réalisé nos analyses sur les résidus du modele linéaire entre le
nombre d’ovocytes et la taille des femelles. Nous n’observons pas d’effet de la température ni de
la conductivité que ce soit pour le stade C1 (ANOVA, interaction : p = 0,75 ; effet température :
p = 0,27; effet conductivité : p = 0,08) ou les stades C2-D1 (ANOVA, interaction: p = 0,42
effet température : p = 27 ; effet conductivité : p = 0,70) (Figure III-6).
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Figure III-6: Influence de la température et de la conductivité sur le nombre d’ovocytes par
femelle de G. fossarum normalisé par la taille des femelles (résidus du modéle linéaire entre le
nombre d’ovocytes et la taille) pour les trois températures : 7,0 (0,05) °C; 12,1 (0,01) °C et 16,4
(0.3) °C et les deux conductivités : 200 (50) pS.cm! et 600 (50) pS.cm-1.

Les boites s’¢tendent du premier au troisieme quartile de la distribution des mesures avec le trait noir qui
correspond a la médiane. Les moustaches s’étendent jusqu’aux valeurs extrémes des mesures ne dépassant
pas 1,5 fois I’écart interquartile. Les points marginaux sortant de cette gamme sont représentés par des

points noirs.

2.1.2.3 Fécondité

Cinq stades de développement embryonnaire ont été décrits chez G. fossarum (Geffard et
al. 2010) (¢ Chapitre II). Ces stades de développement sont globalement synchronisés avec les
stades de mue : le stade 1 en parall¢le des stades de mue A et B, le stade 2 du stade de mue C1, le

stade 3 du stade C2, le stade 4 du stade D1 et le stade 5 du stade D2. Les embryons de stade 1

171



Chapitre 111

¢tant tres fragiles, leur comptage est peu précis car ils peuvent étre perdus ou cassés lors de leur
extraction du marsupium. Pour les embryons de stade 5, ils correspondent a des juvéniles viables
et mobiles. Leur comptage est 1a aussi tres délicat car il est fréquent que la femelle en libere une
partie dans le milieu lors de sa manipulation. Nous n’avons donc pris en compte que les femelles
dont les embryons étaient de stades 2, 3 ou 4. Nous avons regardé linfluence du stade
embryonnaire, de la température, de la conductivité et de la taille des femelles sur le nombre
d’embryons par femelle. La taille a en effet déja été décrite comme ayant une influence
importante sur le nombre d’embryons par femelle (Pockl 1993 ; Geffard et al. 2010). Nous
observons un effet significatif de la taille mais pas de différences entre les différents stades
embryonnaires (ANOVA, interaction : p = 0,72 ; effet taille : p < 10™°; effet stade embryonnaire :

» = 0,11) (Figure II1-7).

30 o

Fécondité (nombre d'embryons)

Taille (mm)

Figure III-7 : Influence de la taille et du stade de développement sur le nombre d’embryons par
femelle de G. fossarum.

Les points rouges correspondent au stade embryonnaire 2, les carrés verts au stade embryonnaire 3 et les
triangles bleus au stade embryonnaire 4. Les droites de couleur correspondent a la régression linéaire entre la

taille et le nombre d’embryons par femelle pour chacun des stades.

Afin de prendre en compte l'influence de la taille lors de I'analyse de l'influence de la
température et de la conductivité, nous avons procédé de la méme facon que pour la fertilité en
réalisant nos analyses sur les résidus du modele linéaire entre le nombre d’embryons et la taille

des femelles (Figure III-8). Nous n’observons pas d’effet de la température ni de la conductivité
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sur le nombre d’embryons par femelle (ANOVA, effet température: p = 0,29; effet

conductivité : p = 0,18 interaction : p = 0,30).
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Figure III-8 : Influence de la température et de la conductivité sur le nombre d’embryons par
femelle de G. fossarum normalisé par la taille des femelles (résidus du modéle linéaire entre le
nombre d’ovocytes et la taille) pour les trois températures : 7,0 (0,05) °C; 12,1 (0,01) °C et 16,4
(0.3) °C et les deux conductivités : 200 (50) pS.cm! et 600 (50) pS.cm-1.

Les boites s’¢tendent du premier au troisieme quartile de la distribution des mesures avec le trait noir qui
correspond a la médiane. Les moustaches s’étendent jusqu’aux valeurs extrémes des mesures ne dépassant
pas 1,5 fois I’écart interquartile. Les points marginaux sortant de cette gamme sont représentés par des

points noirs.

2.1.3 Taux de croissance

L’expérimentation a été menée entre le 23 janvier et le 8 mars 2010. Nous avons
considéré trois températures : 6,8 (0,03) °C; 12,1 (0,2) °C et 16,1 (0.1) °C et deux conductivités
200 (50) et 600 (50) uS.cm’' constantes au cours du temps. Les deux classes de tailles
correspondent a des organismes juvéniles n’ayant pas encore atteint la taille a la maturité sexuelle
au départ de Pexpérience. Elles ont été déterminées en fonction de I'abondance relative des
différentes tailles d’organismes que nous avons récupéré lors du prélevement et correspondent
aux organismes classiquement utilisés pour les mesures du taux de croissance au laboratoire chez

les gammares (Blockwell et al. 1996 ; Neuparth et al. 2002).

173



Chapitre 111

Nous n’avons pas mesuré la croissance sur des organismes adultes. En effet, la croissance
des adultes étant beaucoup plus lente, surtout a faible température (Péckl 1995), son étude ne
représente donc pas un marqueur pertinent pour une utilisation sur le terrain, en particulier lors
des saisons froides ou il faudrait réaliser des expérimentations trop longues pour pouvoir mesurer
un gain de taille suffisant des organismes. De plus, les juvéniles sont généralement décrits comme
¢tant plus sensibles que les adultes a lexposition aux contaminants, notamment chez les
gammares (Blockwell et al. 1996) ; la mesure du taux de croissance sur des organismes juvéniles
représente ainsi un marqueur plus pertinent que la mesure sur des adultes.

Les organismes des deux classes de taille étaient mesurés apres 0, 14, 32 et 46 jours
d’exposition (Figure III-9). En raison d’un trop grand taux de mortalité, les données a 16,1 °C —
200 uS.cm™ n’ont pas été prises en compte. Bien que cela ne concerne que peu d’individus,
lorsque des organismes étaient devenus matures sexuellement au cours de 'expérience, ils étaient
également sexés au moment de leur mesure. En effet, les males et les femelles présentent des taux
de croissance diftérents chez Gammarnus fossarum (Pockl 1995). Cect s’explique par le fait que, chez
les femelles, la vitesse de croissance est contrainte par le temps nécessaire au développement des
embryons, étant donné que la durée d’intermue est fortement corrélée au cycle de reproduction.
Nous avons jugé pertinent de retirer les femelles afin d’éviter un biais lié au sexe des organismes
et n’avons conservé que les males pour les analyses.

Nous avons modélisé la croissance par régression non linéaire avec un mode¢le logistique.
En effet, Pockl (1995) dans une étude sur la croissance de différentes especes d’amphipodes
montre que le modele logistique (Eq III-7) est bien adapté pour Iétude de la croissance chez les
Gammaridae. Ces analyses ont été réalisées dans le cadre du stage de master 1 d’Amandine

Coquillat. Pour cela, nous avons utilisé la fonction #/s de R.

L= Lo Eq I11-7
Lmax (— r ;)
1 + ..~ ]. c
1 init

ou L(#) correspond a la taille des individus au cours du temps en mm, Lzax a la taille maximale
des individus en mm, Iznit a la taille initiale des organismes de chaque classe en mm , 7 au taux de

. . .. . 1 .
croissance individuel en mm.jour” et #au temps en jours.

Concernant la taille maximale des organismes Iax, nous avons fait 'hypothese qu’elle

était indépendante de la température et de la conductivité et nous I’avons fixée dans le mod¢le a
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une valeur de 10,2 mm. En effet, la population de gammares de la Bourbre, dont sont issus les
organismes, est étudiée dans le cadre d’'un suivi démographique et nous avons pu estimer

précisément cette taille maximale qui s’est révélée constante au cours de I'année.
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Figure III-9: Evolution de la taille (en mm) des deux classes de G. fossarum pour les trois
températures : 6,8 (0,03) °C ; 12,1 (0,2) °C et 16,1 (0.1) °C et les deux conductivités au cours des 46
jours d’exposition.

Les boites s’¢tendent du premier au troisieme quartile de la distribution des mesures avec le trait noir qui
correspond a la médiane. Les moustaches s’étendent jusqu’aux valeurs extrémes des mesures ne dépassant

pas 1,5 fois I'écart interquartile. Les courbes correspondent aux prédictions du modele logistique (Eq I11-

7).

Afin de tester I'influence de la température et de la conductivité, nous avons comparé

différents modeles avec des tests des modéles emboités et la comparaison du critére

d'information d'Akaike (AIC) de chaque mod¢le.

175



Chapitre 111

Les différents modeles testés étaient :

e Modele 1 : effet température + conductivité

e Modecle 2 : effet de la température uniquement
e  Mode¢le 3 : effet de la conductivité uniquement
e Modele 4 : aucun effet

En comparant les différents modeles, nous trouvons un effet significatif de la
température (modele 1 vs modéle 3, p < 10°"°) mais pas de la conductivité (modéle 1 vs modéle 2,
p = 0,17). Le choix du modéle tenant compte uniquement de Peffet de la température est
¢galement pertinent au regard des différents AIC.

Péckl (1995) observe une relation linéaire entre le taux de croissance et la température
chez différentes especes de Gammaridae. Nous avons alors intégré cet effet de la température dans
le mode¢le logistique sous la forme d’une relation linéaire entre le taux de croissance individuel 7 et

la température © (Eq I1I-8)

L= me/ 1+ (L’”“X - 1) o= 0+ 1) Eq II1-8

1 init

ou L(#) correspond a la taille des individu au cours du temps en mm, Lzax a la taille maximale
des individus en mm (fixée a 10,2 mm) , Lt a la taille initiale des organismes de chaque classe
en mm, 7 au temps, © a la température de 'eau et §0 et f7 aux parameétres de la relation linéaire

entre le taux de croissance 7 et la température 6.

Nous pouvons ainsi estimer les parametres S0 et 7 de la relation linéaire entre le taux de

croissance individuel (7, mm.jour ".individu™) et la température (6, °C). Nous obtenons la relation

(Eq IT1-9):
r=0,00136 (0,0007) © - 0,00210 (0,00078) Eq I11-9

Les prédictions du modele pour les différentes températures testées en utilisant cette
relation s’ajustent bien a nos mesures (Figure III-9) ce qui renforce ’hypothese d’une influence

significative de la température sur le taux de croissance, sans effet de la conductivité.
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Synthése :
Influence des facteurs de confusion sur la mesure de marqueurs individuels chez G.

fossarum issus de la Bourbre

Taux d’alimentation
e Influence significative de la taille
e Influence significative de la température

e Pas d’influence de la conductivité
— FRpred = 1,85 (0,13) © + 3,14 (1,75)

Reproduction
e Influence significative de la température sur le cycle de mue

e Pas d’influence de la conductivité sur le cycle de mue

(-30.61(5.23)+0.39 (0.30) © )
(10.01(0.07)+0.05(0.01)© )

—> 50% e =~

e Influence de la taille sur la fertilité et la fécondité
e Influence du stade de mue sur la fertilité mais pas sur la fécondité

e Pas d’influence de la température ni de la conductivité sur la fécondité et la fertilité

Taux de croissance
e Influence significative de la température

e Pas d’influence de la conductivité

Lmasx: _1j (= (0,00136 (0,0007) ©-0,00210 (0,00078)) #)
Linit

— > L= L;mzx/l +(
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2.2 EBtape 2: Définition de gammes de valeurs de références: transplantation

d’organismes de la Bourbre dans des sites de référence

2.2.1 Taux d’alimentation

Nous avons réalis¢ des encagements sur le terrain d’organismes calibrés selon les criteres
présentés précédemment (ze., des males issus de la population de la Bourbre et acclimatés 15
jours au laboratoire, non parasités et mesurant environ 10 mm) dans 13 sites a faible risque de
contamination (Tableau III-2) durant trois campagnes d’encagement : une en octobre 2009 (R1
a R12) et deux en juin 2010 (R13 a R24), ce qui nous a permis au final d’obtenir 24 mesures du
taux d’alimentation dans 24 déploiements (Tableau III-2). En effet, pour des raisons climatiques
(épisodes de crue ou au contraire étiage trop important), nous n’avons pas pu étudier les 13 sites

durant chacune des trois campagnes.

Les différents sites ont été recensés parmi la liste des sites de référence définis par
I’Agence de 'eau Rhone Méditerranée Corse (RMC), et suivis pour le réseau de controle et de
surveillance dans le cadre de la DCE, en fonction de leurs caractéristiques chimiques et
écologiques. Nous avons choisi les différents sites sur I'ensemble de la région Rhone-Alpes afin
de couvrir une large gamme de conditions physico-chimiques ainsi qu’une grande aire de
répartition (= 20.000km?) (Figure III-10). Lors de ces campagnes d’encagement a différentes
saisons, les températures moyennes hebdomadaires de I'eau de chaque site étaient comprises
entre 9,2 et 15,1 °C et la conductivité moyenne entre 55 et 440 uS.cm’. Les caractéristiques

physico-chimiques sont détaillées dans le Tableau III-2.
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Figure III-10 : Localisation des différents sites d’encagement in situ de G. fossarum.

En blanc les sites de référence et en gris les sites contaminés

Nous observons des différences significatives du taux d’alimentation entre les 24
déploiements de référence (ANOVA, p = 0,04) mais pas d’effet de la campagne d’encagement
(ANOVA, p = 0.85) (Figure III-11 A) ce qui nous indique que ces différences de taux
d’alimentation ne sont pas liées a des différences de mesure entre les trois campagnes et que nous
pouvons considérer ces différents déploiements comme un seul lot de mesures d’alimentation
dans des conditions de référence. Afin de confirmer l'influence significative de la température
observée au laboratoire, nous avons étudié¢ I'influence de la température et de la conductivité sur
les taux d’alimentation observés 7z situ sur ces déploiements dans des sites de référence. Nous
retrouvons alors les conclusions de l'expérimentation au laboratoire avec une influence
significative de la température mais pas de la conductivité (ANOVA, interaction: p = 0,66 ;

influence conductivité : p = 0,49 ; influence température : p < 10™).
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Figure ITI-11 : Mesure du taux d’alimentation de G. fossarum in situ dans des sites de référence
en octobre 2009 (R1-R12) et juin 2010 (R13-R24).

(A) Taux d’alimentation observé 7 situ (R, mm?jour'.organisme!). Les points gris correspondent aux
mesures du taux d’alimentation des les quatre réplicats pour chaque site, les points noirs a la moyenne du
taux d’alimentation pour chaque site et les traits noirs a la variabilité des valeurs de FR entre la valeur
minimale et la valeur maximale pour chaque site. (B) Correction de linfluence de la température avec le
calcul d’un indice (FI, %, Eq 11I-11). La ligne grise pleine correspond a la moyenne et les lignes en
pointillés a Iintervalle de confiance a 95% de la distribution de I'ensemble des valeurs de FI (sous

I’hypothese vérifiée d’une distribution normale de ces valeurs).

De plus, nous retrouvons une relation linéaire entre le taux d’alimentation et la
température (Eq III-10) comparable avec celle observée au laboratoire que ce soit en terme de

valeur des taux d’alimentation ou en terme de variabilité¢ (Figure III-12).

FRobs = 1,58 (0,30) © + 6,93 (4,01) Eq I1I-10
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Figure III-12 : Relation entre le taux d’alimentation (mm?.jour-l.organisme?) de G. fossarum et la
température (°C) au laboratoire (points gris) et durant les encagements in situ dans les sites de
référence (points noirs).

Les traits continus correspondent a la relation linéaire entre le taux d’alimentation et la température et les

traits pointillés a 'intervalle de confiance a 95%.

Afin de prendre en compte cette influence de la température sur le taux d’alimentation,

nous avons proposé le calcul d’un indice (FI) (Eq ITI-11) :

(FR red FRobs)
FI =—2* X100 Eq II-11
FR

pred

ou FRobs correspond au taux d’alimentation mesuré durant 'encagement 7z situ et FRpred au taux
d’alimentation prédit par 'équation (Eq ITI-1) en considérant la température moyenne durant la

semaine de I'encagement.

Avec cet indice, nous n’observons plus de différences significatives du taux d’alimentation
entre les différents sites (ANOVA, p = 0,12) (Figure III-11 B). En ajustant une distribution
normale sur les différentes valeurs de FI observées dans les différents sites (fonction fizdistr du
package MASS de R), nous observons une valeur moyenne de -1,11 non différente de O (test t de

Student, p = 0,52). Cela démontre qu’il n’y a pas d’écart entre les valeurs observées 7z situ et les
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prédictions du laboratoire et confirme que la température est bien le facteur de confusion le plus
important pour expliquer les différences entre sites du taux d’alimentation. Ainsi, notre indice FI
peut étre interprété comme un indicateur d’inhibition (lorsqu’il est positif) ou d’induction
(lorsqu’il est négatif) de I'activité alimentaire puisqu’il compare une valeur du taux d’alimentation
observée (FRobs) a la valeur prédite dans un contexte non contaminé pour la méme température

d’exposition (FRpred).

Cette distribution normale des valeurs de FI dans les déploiement dans des sites de
référence nous permet de calculer p-value associée a I'observation des valeurs de FI dans un
déploiement donné (Xuereb et al. 2011). Pour cela, nous avons simulé par bootstrap 10° groupes de
quatre réplicats théoriques de FI tirés aléatoirement dans la distribution normale de référence des
valeurs de FI puis nous avons calculé la log-vraisemblance associée a chacun de ses 10° groupes
de quatre réplicats théoriques. Nous avons alors pu définir une distribution théorique des valeurs
de log-vraisemblance ainsi obtenues. Ensuite, pour chaque déploiement, il est possible de calculer
la log-vraisemblance des quatre valeurs de FI observées dans les quatre réplicats et de la comparer
a la distribution théorique des log-vraisemblance définie précédemment afin de calculer une p-
value.

Contrairement a des tests paramétriques classiques, cette méthode, bien que plus
complexe a mettre en place, présente plusieurs avantages. Tout d’abord, elle permet de prendre
en compte la perte d’un réplicat lors de 'expérimentation. En effet, il est possible de comparer la
log-vraisemblance des valeurs de FI mesurées dans n réplicats sur un déploiement donné a une
distribution théorique des log-vraisemblances obtenue a partir de la simulation 10° groupes de n
valeurs de FI issues de la distribution normale de référence. De plus, cette méthode peut étre
mise en ceuvre lorsque les valeurs de FI des différents réplicats présentent une importante
hétéroscédasticité (e.g, par exemple, inhibition forte de I'alimentation dans seulement deux
réplicats sur les quatre et pas d’inhibition dans les deux autres réplicats). Enfin, par rapport a des
tests non paramétriques, cette méthode permet d’augmenter la puissance statistique des tests.

Pour les 24 déploiements de référence, nous trouvons une p-value > 0,05. Ceci souligne la
conformité de chacun des déploiements avec la distribution de référence et donc la bonne

spécificité de notre approche (faible taux de faux positifs dans les sites de référence).
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2.2.2 Durée du cycle de reproduction

Nous avons réalisé des encagements 7z sit# par la transplantation d’organismes provenant
de la Bourbre et acclimatés au laboratoire dans deux sites de référence durant quatre campagnes
en novembre 2008, avril 2009, juin 2009 et octobre 2009 sur la Bourbre au niveau de la Tour du
Pin et ’Ardicres au niveau des Ardillats. Les caractéristiques physico-chimiques observées lors de
ces différents encagements sont présentées dans le Tableau III-3. Nous nous situons la encore
dans des contextes variés de température (de 7,2 a 18,6 °C) et de conductivité (de 110 a 535

uS.cm™).

Tableau III-3 : Paramétres physico-chimique des différents encagements in situ de G. fossarum.

Site Campagne Température (°C) Conductivité (uS.cm-1)
(riviere, lieu)

Novembte 2008 7,6 530

Bourbre, Avril 2009 15,2 525
Tour du Pin Juin 2009 18,6 535
Octobre 2009 9,0 525

Novembte 2008 7,2 110

Ardieres, Avril 2009 12,0 115
Les Ardillats Juin 2009 15,1 115
Octobre 2009 8,5 120

I’objectif de ces encagements était de valider 7z sizu 'influence de la température observée
au laboratoire sur la durée du cycle de reproduction. Nous avons ainsi sélectionné des couples de
G. fossarum en fin de cycle de reproduction puis nous avons controlé visuellement 'avancement
dans le cycle de mue des femelles afin de déterminer la durée complete du cycle de reproduction.
Les femelles muaient une premicre fois dans les premiers jours de I'exposition et leur suivi se
poursuivait alors jusqu’a la mue suivante.

Pour les deux campagnes d’avril 2009 et juin 2009, nous avons pu estimer le temps
nécessaire pour que les femelles réalisent leur premicre mue, puis le temps nécessaire pour la mue
suivante (Eq III-4). Nous avons ainsi pu déterminer la durée d’un cycle de mue complet (Figure

111-13).

En comparant les durées des cycles de reproduction estimées lors de ces encagements aux
durées prédites par le modele développé au laboratoire (Eq III-6), nous observons de bonnes
concordances dans les deux cas. Cela confirme T'influence majeure de la température pour

expliquer la variabilité de la durée du cycle de reproduction. De plus, le fait que nous trouvions
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des durées d’intermue similaires dans les deux sites malgré leurs importantes différences de
conductivité (Tableau III-3) va également dans le sens d’une absence d’impact de la conductivité
sur la durée du cycle de reproduction lors de ces expériences de transplantation 7z sit#, comme
nous avions pu le voir en conditions controlées.

A cause de températures trop basses pour les encagements de novembre 2008 et octobre
2009, nous n’avons pas pu suivre les femelles jusqu’a la mue suivante pour des raisons techniques
et logistiques (implication de nombreux déplacements sur le terrain notamment). Cependant, le
stade de mue des femelles avait été controlé apres 21 et 36 jours d’exposition pour 'encagement
de novembre 2008 et apres 21 jours d’exposition en octobre 2009. Les stades de mues observés
lors de ces arréts (environ 50 % de stade B et 50 % de stade C1 apres 21 jours d’exposition en
novembre 2008, plus de 90 % de stade C1 apres 36 jours d’exposition en novembre 2008 et plus
de 90 % de stade C1 apres 21 jours octobre 2009) sont cohérents avec les prédictions de nos
mode¢les au regard de la température moyenne de 'eau observée durant ces périodes, ce qui
confirme également l'influence majeure de la température pour expliquer la variabilité de la durée

du cycle de reproduction.
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Figure III-13 : Influence de la température sur la durée du cycle de reproduction de G. fossarum
In situ.
La courbe correspond a la prédiction du modéle établi au laboratoire pour la relation entre la température
et la durée du stade de mue D2 (Figure 111-5, Eq 111-6). Les points noirs correspondent a la durée du cycle
de mue observée i situ pour le site de la Tour du Pin et les carrés blancs a la durée du cycle de mue
observée in situ pour le site des Ardillats lors des encagements d’avril 2009 et juillet 2009. La température

des différents points correspond a la température moyenne de la campagne d’encagement.
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2.2.3 Taux de croissance

Nous avons réalisé des encagements 2 situ par la transplantation de juvéniles provenant
de la Bourbre et acclimatés au laboratoire dans un site de référence durant quatre campagnes en
novembre 2008, avril 2009, juin 2009 et octobre 2009 sur la Bourbre au niveau de la Tour du Pin
afin de valider 7» situ 'influence de la température sur le taux de croissance de G. fossarum. Entre
les différentes campagnes, la température de 'eau était fortement variable (entre 7,6 °C et 18,6 °C
de moyenne) (Tableau III-3). Nous avons pris pour chaque campagne des juvéniles de taille
homogene (entre 2 et 2,5 mm) que nous avons mesurés au départ puis apres 28 jours

d’exposition.

Nous avons pu calculer pour chaque organisme le gain de croissance en taille observé aux

différentes saisons (Eq ITI-12) selon la formule :

_ (Lfin— Linit)

Sobs ~ By Eq I11-12

ou g, correspond au gain de croissance en taille observé lors de 'encagement en mm.jours™, I fin
a la taille de chaque organisme en mm a la fin de 'encagement, Linit a la taille moyenne en mm

des organismes au début de ’encagement et Az la durée de 'encagement en jours (ici 28 jours).

Nous observons des différences significatives entre les saisons (test de Kruskal et Wallis, p
< 10-") (Figure III-14 A). En considérant les résultats obtenus au laboratoire, nous avons fait
I’hypothese que ces différences étaient liées aux variations de température entre les saisons. Nous

avons alors, comme pour le test alimentation, calculé un indice (GI, Eq ITI-13) :

(caslle ,, — taille,,, )
GI = 2 = x 100 Eq I11-13

taille rad

ou taille,, correspond a la taille des organismes a la fin de 'encagement et faille,,, la taille prédite
par le modele logistique (Eq III-8) a partir de la température moyenne de la période

d’encagement et de la taille initiale au début de 'expérimentation.
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Avec cet indice, nous n’observons plus de différences entre les saisons (ANOVA, p =
0,07) (Figure III-14 B). Les GI calculés pour les différents mois ne sont pas significativement
différents de 0 pour les encagements de novembre, avril et octobre (test t de Student, p = 0,72 ; p
= 0,06; p = 0,50) ce qui confirme la bonne adéquation entre les prédictions du modele au
laboratoire et les observations 7z sitn. Cependant, en juillet, nous observons z situ une croissance

significativement plus importante que celle attendue (test # de Student, p < 10™).
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Figure III-14 : Mesure du taux de croissance in situ de G. fossarum aux différentes saisons sur la
Bourbre.

(A) Taux de croissance individuel (mm?jour!) (B) Correction de l'influence de la température avec le
calcul de Tindex GI (%) (Eq 11I-13). Les boites s’étendent du premier au troisiéme quartile de la
distribution des mesures avec le trait noir qui correspond a la médiane. Les moustaches s’étendent
jusqu'aux valeurs extrémes des mesures ne dépassant pas 1,5 fois I’écart interquartile. Les points

marginaux sortant de cette gamme sont représentés par des points.
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2.3 Etape 3 : Validation de la sensibilité des marqueurs : transplantation d’organismes de

la Bourbre dans des sites de contaminés - cas de la mesure du taux d’alimentation

Nous avons réalisé des encagements zz sitn dans 15 sites potentiellement contaminés
(Tableau III-4) durant trois campagnes : une en octobre 2009 (P1 a P15) et deux en juin 2010
(P16 a P41), ce qui nous a permis au final d’obtenir 41 mesures du taux d’alimentation dans 41
déploiements (Tableau III-4). En effet, pour des raisons climatiques (épisodes de crue ou au
contraire étiage trop important), nous n’avons pas pu étudier les 15 sites durant chacune des trois
campagnes. Ces sites ont été sélectionnés parmi les sites potentiellement contaminés définis par
I'agence de 'eau RMC dans le cadre du réseau de controle opérationnel pour I'application de la
DCE. Nous avons choisi les différents sites dans la région Rhone-Alpes afin de couvrir une large
gamme de conditions physico-chimiques ainsi qu'une grande aire de répartition géographique (=
20.000km?) (Figure ITI-10). Les températures moyennes de I’eau étaient comprises entre 11,8 et
20,7 °C et la conductivité entre 80 et 868 uS.cm’. Les caractéristiques physico-chimiques sont

détaillées dans le Tableau I11-4.

De maniere globale, nous observons des différences significatives des taux d’alimentation
entre les différents déploiements (test de Kruskal et Wallis, p < 10"") ainsi qu’une plus grande
variabilité par rapport aux sites de référence (Figure III-15 A). Afin de discriminer les effets liés
aux variations de température entre les déploiements des effets des contaminations, nous avons
calculé les valeurs de FI (Eq III-11) pour chacun des déploiements (Figure III-15 B). Nous
observons toujours des différences significatives entre les déploiements (test de Kruskal et Wallis,

p < 10%).

Afin de déterminer les déploiements présentant des inhibitions significatives de
'alimentation, nous avons testé chaque déploiement de manicre indépendante a la distribution de
référence définit précédemment en comparant la log-vraisemblance des valeurs de FI observées a
la distribution théorique des log-vraisemblance obtenue par simulation a partir de la distribution
normale des valeurs de FI dans les déploiements dans les sites de référence. Nous obtenons alors
des inhibitions significatives (p < 0,05) dans 14 déploiements sur 41 (P7, P20, P21, P24, P25, P28,
P29, P30, P32, P33, P34, P37 et P41). En octobre 2009, nous trouvons 7% de déploiements
présentant des inhibitions de I'alimentation contre 54% en juin 2010. Sur les 15 sites, huit sont
impactés durant au moins une saison : le Drac a Fontaine, la Turdine a ’Arbresle, le Gier a
Givors, le Rhone a Givors, ’Ardieres a Saint Jean d’Ardieres, le Doux a Saint Jean de Muzols, la

Cance a Sarras et la Veyle a Servas.
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en octobre 2009 (P1-P15) et juin 2010 (P16-R41).

(A) Taux d’alimentation observé 7 situ (FR, mm?jourl.organisme). Les points gris correspondent aux
mesures du taux d’alimentation des les quatre réplicats pour chaque site, les points noirs a la moyenne du
taux d’alimentation pour chaque site et les traits noirs a la variabilité des valeurs de FR entre la valeur
minimale et la valeur maximale pour chaque site.

(B) Cortrection de l'influence de la température avec le calcul d’'un indice (FI, %, Eq I1I-11). La ligne grise
pleine correspond a la moyenne et les lignes en pointillés a lintervalle de confiance a 95% de la
distribution de ’ensemble des valeurs de FI observées dans les sites de référence (sous hypothese vérifiée

d’une distribution normale de ces valeurs).
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2.4 Cas d’étude : impacts de contaminations métalliques sur le taux d’alimentation par la
transplantation de G. fossarum de la Bourbre sur le Lot a Decazeville et sur ’Amous

(France)

2.4.1 Cas du Lot a Decazeville

Dans le cadre de PANR 08-CES-014 RESYST, quatre campagnes d’encagement 77 situ ont
¢été réalisées aux quatre saisons entre novembre 2009 et juin 2010 sur le Lot au niveau de la ville
de Decazeville (Aveyron) (Figure III-17 A). Cette zone a été étudic¢e par différents programmes
scientifiques en raison d’une importante contamination métallique du Lot principalement en zinc
et en cadmium ayant pour source un affluent du Lot : le Riou Mort (Gust et al. 2011b ; Lacaze et
al. 2011b). Quatre sites pour lesquels des données de chimie, de survie, de génotoxicité chez G.
fossaram sont disponibles (Lacaze et al. 2011b) ont été choisis : 1- une station (Upstream Lo?) située
en amont de la confluence entre le Lot et le Riou-Mortt et considérée comme un site de référence
dans différentes études en raison d’une faible contamination de I’eau ; 2- une station située en
aval de la confluence entre le Lot et le Riou-Mort (Downstream Loi) ; 3- une station située sur le
Riou Mort en amont de la contamination métallique (Decazeville) mais située dans une zone
urbaine ; 4- une station (Riou 17iou) située sur le Riou Viou, un affluent du Riou Mort, et
présentant de fortes concentrations en métaux. Entre les différentes campagnes, la température
variait entre 6,2 et 17,4 °C et la conductivité entre 135 et 1552 uS.cm’. Les caractéristiques

physico-chimiques des différents sites sont résumées dans le Tableau III-5.

Nous avons, dans un premier temps, réalisé pour chaque saison des comparaisons entre
les taux d’alimentation observés dans le site de référence Upstream Lot et les autres sites (Figure
ITI-16 A). Nous observons des inhibitions significatives du taux d’alimentation pour le site de
Decazeville en hiver, au printemps et en été ; pour le site du Riow 17on en automne et pour le site
Downtream Lot au printemps (test des rangs unilatéral de Wilcoxon, p < 0,05). Nous observons
également pour le site du Rion 17iou en hiver un taux d’alimentation plus important que dans le

site de référence (test des rangs unilatéral de Wilcoxon, p < 0,05).
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Figure I1I-16: Mesure du taux d’alimentation de G. fossarum in situ sur le Lot aux quatre saisons
et sur le bassin versant de ’Amous au printemps lors d’études de 'impact de rejets miniers (les
sites de référence sont en gras).

(A) Taux d’alimentation (mm?jourl.organisme), les croix correspondent aux sites pour lesquels nous
observons des inhibitions significatives par rapport au site de référence (en gras).

(B) Cotrection de 'influence de la température par le calcul d’un indice (FI, %, Eq 11I-11). La ligne pleine
correspond a la moyenne de la distribution de référence définie dans les sites de référence et les lignes en
pointillés a lintervalle de confiance a 95%. Les étoiles correspondent aux sites avec des inhibitions

significatives des valeurs de FI par rapport a la gamme de référence.

Dans un deuxieme temps, afin de prendre en compte les variations de la température,
importantes, non seulement entre les saisons mais également entre les sites pour une saison
donnée, nous avons calculé notre indice FI (Eq III-11). L.a comparaison des valeurs de FI

observées dans les différents sites a la distribution de référence définie précédemment (Figure

192



Bioessais par encagement et modélisation de l'influence des factenrs environnementanx chez G. fossarum

ITI-16 B) confirme les inhibitions de I'alimentation observées dans les sites de Decazeville en hiver,
au printemps et en été et Downtream Lot au printemps (p < 0,05). Par contre, nous détectons, avec
notre indice, des inhibitions significatives dans les sites de Decazeville en automne, et Downtream
Lot en automne (p < 0,05). Ces deux cas constituent des faux négatifs qui ne sont pas détectés
avec une mesure brute du taux d’alimentation. Le calcul des FI révele également des cas de faux
positifs : sur le site du Réiow 1770u, 'inhibition de 'alimentation observée en automne et 'induction
observée en hiver avec le calcul brut du taux d’alimentation ne sont pas liées a une contamination
des sites mais sont en fait enti¢crement expliquées par les différences de température avec le site

référence.

De plus, nous observons que les valeurs de FI, calculés dans le site de référence Upstream
Lot aux différentes saisons, sont comprises dans la distribution de référence externe a cette étude
et définie précédemment (Figure III-11 B). La variabilité saisonnicre observée dans le site de
référence entre les différents encagements (test de Kruskal et Wallis, p < 0,05) est corrigée par le

calcul des FI qui integre 'influence de la température (test de Kruskal et Wallis, p = 0,68).

2.4.2 Bassin versant de ’Amous

Dans le cadre d’un projet ECCO, des encagements 7z situ par la transplantation de G.
fossarum de la Bourbre ont été réalisés en mars 2008 sur le bassin versant de PAmous (Gard)
(Figure III-17 B), une riviecre connue pour son importante contamination métallique
(principalement du zinc) liée aux rejets de la mine de Carnoules (Dedourge-Geffard et al. 2009).
Quatre sites ont été étudiés: trois le long de I'Amous présentant différents niveaux de
contamination métallique : Upstream — 1500 m ; Downstream + 1200 m et Downstream + 3500 m
(avec une contamination maximale sur le site Downstream + 1200 m) et un quatriéme situé sur le
Reigous, un affluent de 'Amous (Tributary) non impacté par la mine de Carnoules qui été
sélectionné comme site de référence. Entre les différents sites la température variait entre 9,5 et
11,8 °C et la conductivité entre 520 et 600 uS.cm™. Les caractéristiques physico-chimiques des

différents sites sont résumées dans le Tableau ITI-6.

En comparant les taux d’alimentation observés dans les différents sites impactés a celui
du site de référence (T7ibutary) (Figure III-16 A), nous observons des inhibitions significatives
dans les stations Upstream — 1500 et Downstream + 1200 (test des rangs unilatéral de Wilcoxon, p <
0,05). En calculant les indices FI pour les différents sites (Figure III-16 B), nous continuons de

détecter une inhibition significative de I'alimentation dans le site Downstream + 1200. Cependant,
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le site Upstream — 1500 ne se révele pas impacté et constitue donc un cas de faux positif lié¢ aux
variations de températures entre sites. Ces observations sont confirmées que ce soit en
comparant les différents sites au site de référence (I72butary) ou a notre distribution de référence

présentée précédemment.

A

5 km ‘!

Upstream Lot

Downstream Lot

Rlo
u
Decazeville Mort

\
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“% 3 km
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Carnoulés \
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Downstream + 1200m

Downstream + 3500m

Figure I1I-17 : Localisation des différents sites d’encagements 7n situ de G. fossarum.

(A) cas du Lot au niveau de Decazeville ; (B) cas du bassin versant de ’Amous.
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3 Discussion

Bien que I'importance des facteurs de confusion biotiques (eg, taille, parasitisme,
différences entre populations) et abiotiques (e.g., température, pH, conductivité, concentration en
oxygene) soit reconnue, la quantification et la prise en compte de leur influence sur les marqueurs
sub-individuels et individuels utilisés lors des expérimentations pour évaluer la toxicité 7n situ
demeurent beaucoup plus rare. En effet, afin de s’affranchir de ces sources de variabilités, les
¢tudes 7z sitw se limitent généralement a des comparaisons entre un site en amont et un site en
aval d’une source de contamination présentant des caractéristiques physico-chimiques proches.
Bien que couramment utilisée, cette méthodologie reste le plus souvent critiquable, ces études
faisant ’hypothese que les conditions physico-chimiques entre les sites d’études sont identiques et
que la seule différence vient du degré de contamination. Or, nous avons pu souligner a travers les
deux cas d’¢tude, que, bien qu’étant souvent relativement faibles, les variations de conditions
environnementales entre les différents sites d’études pouvaient étre a Iorigine d’une mauvaise
interprétation des tests lors de telles approches. De plus, cette nécessité de ne choisir que des
sites proches ne permet pas de réaliser des études de biomonitoring a large échelle temporelle ou
spatiale. Pour cela, 'approche proposée dans ce travail, qui integre I'influence des facteurs de
confusion sur les marqueurs individuels développés chez G. fossarum et utilisés lors des bioessais
in situ (e.g, la mesure du taux d’alimentation, du taux de croissance ainsi que de la reproduction),
offre des outils prometteurs pour Pévaluation iz sitn de la qualité des milieux aquatiques,

notamment a large échelle.

3.1 Identification des facteurs de confusion

3.1.1 Taux d’alimentation

Les études portant sur I'influence des facteurs de confusion sur le taux d’alimentation des
Gammaridae sont assez rares (Maltby et al. 2002). L’influence du parasitisme est I'un des facteurs
biotiques les mieux décrits (McCahon et al. 1988 ; Pascoe et al. 1995 ; Fielding et al. 2003 ; Lettini
and Sukhdeo 2010). Pour les autres facteurs biotiques, les données sont plus rares. Nous
observons dans notre étude une augmentation significative de l'activité alimentaire avec la taille
des organismes (Figure ITI-1 A) ce qui va dans le sens des observations de Nilsson (1974) chez

une espece proche : G. pulex. A contrario, Blockwell et al. (1998) n’observent pas de différences du
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taux d’alimentation de G. pulex entre deux classes de tailles d’organismes (5,1 et 7,0 mm).
Cependant, dans cette étude, le taux d’alimentation était mesuré par la consommation d’ceufs
d’ Artemia salina ce qui rend la comparaison difficile avec notre étude. De plus, la gamme de taille
¢tudiée était relativement faible au regard de I’éventail de tailles possibles, ce qui peut expliquer
cette absence d’effet.

Des interactions entre les effets de la taille et les effets des facteurs environnementaux,
comme la température, sur le taux d’alimentation ont été décrits dans certaines ¢tudes (Nilsson
1974) mais pas dans d’autres (Lozano et al. 2003). Nous n’avons cependant pas étudié ces
interactions dans ce travail. En effet, pour nous affranchir de l'influence des facteurs biotiques
tels que la taille, le sexe ou le parasitisme, nous avons choisi de travailler sur des organismes
calibrés acclimatés au laboratoire. Ainsi nous avons sélectionné des males de taille homogene,
sans parasites visibles et provenant d’une population unique.

Nous nous sommes donc intéressés a I'influence des facteurs environnementaux sur une
seule classe de taille (10,6 = 0.9 mm). Nous observons une relation linéaire significative entre la
température et lactivité alimentaire (Figure III-1 B, Eq III-1) avec une réduction de 50% de
activité alimentaire a 7°C par rapport a 16°C. Nous avons également montré que cette relation
était valable au laboratoire, mais aussi sur le terrain dans des sites peu impactés. Cette influence
de la température est cohérente avec I’étude de Nilsson (1974) dans laquelle I'activité alimentaire
est diminuée de 90% a 2°C par rapport a 15°C dans des conditions de laboratoire. En nous
référant au modele théorique d’Arrhenius, nous aurions pu nous attendre a une relation
exponentielle non linéaire entre la température et le taux d’alimentation (KKooijman 2000). Ce type
de relation aurait pu étre décrit plus précisément si nous avions étudié une plus grande gamme de
températures. Cependant, Pobjectif de cette étude est de proposer une méthodologie pour une
utilisation 7z situ de la mesure du taux d’alimentation et nous nous sommes donc concentrés sur
une gamme de températures couramment rencontrées dans les cours d’eau locaux. Au regard de
la variabilité observée dans la mesure des taux d’alimentation dans la gamme de température que
nous avons ¢tudiée (Figure III-1 B), l'utilisation d’'un modele exponentiel n’améliore pas la
prédiction des effets de la température.

Concernant la conductivité, nous ne détectons pas d’influence significative sur le taux
d’alimentation ni au laboratoire ni sur le terrain lors des encagements 7z situ dans les sites de
références. Au laboratoire, pour des raisons méthodologiques, nous n’avons pu tester que deux
conductivités, ces résultats sont donc a prendre en compte avec prudence mais sont cohérents
avec ceux de Maltby (2002) qui montre dans une étude iz situ que 76% de la variabilité du taux

d’alimentation observée dans des sites de référence est expliquée par les variations de la
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température et que la prise en compte de facteurs de confusion supplémentaires (conductivité,

pH, oxygene dissous) ne permet pas de diminuer significativement la variabilité.

3.1.2 Reproduction

3.1.2.1 Durée du cycle de reproduction

Concernant les facteurs biotiques, différentes études ont montré que le parasitisme
(Lettini and Sukhdeo 2010), la privation alimentaire (Nichoff 2007 ; Geffard et al. 2010), ou
encore l'age (Pockl 1992) pouvaient influencer la durée du cycle de reproduction chez les
crustacés. Dans notre étude, nous observons des variations importantes de la taille des femelles
(de 7 a2 11 mm) en raison de la difficulté a sélectionner des femelles homogenes lorsqu’elles sont
en couple. Nous avons fait ’hypothése que la taille n’influait pas sur la durée du cycle de
reproduction. Cette hypothése semble raisonnable au regard des résultats de la littérature. En
effet, Pockl (1992), dans une étude sur I'influence de la température sur le cycle de mue chez G.
fossarum, montre que, chez les juvéniles, les cycles de mue sont tres rapprochés, puis que la durée
des cycles augmente avant de se stabiliser a I’age adulte. Etant donné que nous travaillons sur des
femelles adultes, nous pouvons donc supposer que la durée des cycles de mue s’est stabilisée et
que 'age et donc la taille n’influent plus. Concernant les autres facteurs de confusion biotiques,
de méme que pour P'alimentation, le fait d’utiliser des organismes calibrés sans parasites visibles,
provenant d’une population unique et nourtis ad /ibitum, nous permet de nous en affranchir.

Nous observons une influence significative de la température sur la durée des différents
stades de mue et donc sur la durée du cycle de reproduction (Figure III-2; Figure III-3;
Figure III-4). Ainsi, 2 7°C une femelle mue et se reproduit au bout de 65 jours environ contre
seulement 25 jours a 16°C. Ces résultats sont cohérents avec ceux trouvés par Pockl (1992) qui
observe chez des juvéniles de G. fossarum une augmentation de la durée des cycles de mue avec la
diminution de la température. Cette influence majeure de la température a également été
rapportée chez plusieurs autres especes d’amphipodes proches (Sutcliffe 1992, Cuzin-Roudy and
Buscholz 1999, Welton and Clarke 1980, P6ckl and Humpesch 1990, Nilsson 1977, Sutcliffe and
Carrick 1981). En revanche, nous n’observons pas d’influence de la conductivité sur la durée des
différents stades de mues (Figure III-2). Ces résultats contredisent les observations de Meyran
(1997) qui montrent une augmentation significative de la durée du cycle de mue de G. fossarum
avec la diminution de la teneur en calcium de P'eau et donc de la conductivité étant donné que les

deux parametres sont fortement corrélés (Kestrup and Ricciardi 2010). Cependant, ces
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observations avaient été faites chez des males ce qui pourrait expliquer les différences avec notre
étude. En effet, chez les femelles, le cycle de mue est corrélé au cycle de reproduction, en
particulier au temps de développement des embryons (Sutcliffe et al. 1981) et au temps de
maturation des ovocytes (Cuzin-Roudy and Buchholz 1999). De ce fait, la durée du cycle de mue
pourrait étre plus contrainte chez les femelles que chez les males ce qui pourrait expliquer qu’ils
soient moins plastiques et donc moins sensibles aux variations de la conductivité de I'eau. De
plus, contrairement a I’étude de Meyran (1997) qui se déroulait sur un grand nombre de cycles de
mue consécutifs, nous ne nous sommes intéressés ici qu'a un seul cycle de reproduction ce qui
peut également expliquer pourquoi nous ne détectons pas d’influence de la conductivité qui
pourrait intervenir seulement aprés une exposition prolongée sur plusieurs cycles de mue. De
plus, dans I’étude de Meyran (1997), ce sont des organismes autochtones qui sont utilisés pour les
expériences, ils sont donc exposés a la conductivité du site depuis leur naissance et méme depuis
plusieurs générations, des phénomenes d’adaptation a des conditions locales ont ainsi pu se
mettre en place, ce qui n’est pas le cas dans cette étude. En effet, dans ce travail, nous ne
cherchons pas a appréhender 'impact des facteurs de confusion sur les populations locales et sur
le long terme mais sur la durée d’un bioessai réalisé avec des organismes calibrés acclimatés au
laboratoire afin d’adapter le protocole du test de reprotoxicité mis en place au laboratoire
(Geffard et al. 2010) pour des expositions iz situ lors desquelles les facteurs environnementaux ne

sont pas controlés.

3.1.2.2 Fertilité

Nous observons un effet significatif de la taille sur le nombre d’ovocytes des femelles de
G. fossarum (Figure III-5). Nous nous sommes donc affranchis de cet effet de la taille pour
appréhender I'impact des facteurs environnementaux en travaillant sur les résidus du modéle
linéaire entre le nombre d’ovocytes et la taille des femelles. Nous avons mis en évidence une
diminution du nombre d’ovocytes standardisé pendant leur maturation entre les stades de mue
C1 et C2. Ces résultats confirment les observations de Geffard et al. (2010) qui observent le
méme type de résultats. Une hypothese permettant d’expliquer cette diminution du nombre
d’ovocytes au cours de leur maturation a été avancée par Niehoff (2007), elle serait due a des
contraintes physiques. En effet, avec l'augmentation du volume des ceufs au cours de la
vitellogenese, la femelle manquerait de place pour permettre la maturation de I'ensemble des

ovocytes, ce qui entrainerait la résorption d’une partie de ceux-ci. En revanche, nous n’observons
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pas d’influence des facteurs environnementaux sur le nombre d’ovocytes, leur nombre final étant

identique quelle que soit la température ou la conductivité.

3.1.2.3 Fécondité

Nous observons un effet significatif de la taille sur le nombre d’embryons des femelles de
G. fossarum (Figure II1-7). Cet effet de la taille sur la fécondité est cohérent avec plusieurs études
portant sur différentes especes de crustacés (Pockl 1993 ; Thatje et al. 2004 ; Pockl 2007
Kevrekidis et al. 2009). En s’affranchissant de cet impact majeur de la taille sur la fécondité, nous
avons alors pu nous intéresser a I'influence des autres facteurs de confusion. Nous n’observons
pas d’effet du stade de développement des embryons ce qui est cohérent avec I’étude de Geffard
et al. (2010). Cependant, ces résultats vont a Pencontre des observations Pockl (1993) qui
montraient chez G. fossarum une diminution du nombre d’embryons au cours du développement
embryonnaire. Mais, dans cette étude, la diminution du nombre d’embryons est basée sur la
comparaison des deux stades de développement les plus extrémes correspondant aux stades 2 et
5 de notre étude alors que dans notre cas, nous n’avons pas pris en compte le stade 5 car il s’agit
alors d’organismes mobiles qui peuvent sortir du marsupium.

Dans deux études sur d’autres especes de crustacés amphipodes, Echinogammarus marinus et
Crangonyx psendogracilis (Dick et al. 1998 ; Ford et al. 2003), une diminution du nombre
d’embryons au cours du développement embryonnaire est également observée. Dick (1998)
montre que cette diminution du nombre d’embryons est liée a I’éjection par la femelle des
embryons non viables et non a une perte accidentelle d’embryons au cours du cycle de
développement. Ceci est confirmé par Sutcliffe (1992) qui rapporte que les pertes d’embryons
sont des processus volontaires de la femelle et non des pertes aléatoires. Cependant, nous
pouvons penser que le fait que nous n’observions pas de diminution du nombre d’embryons dans
notre étude est lié¢ a des différences de stratégie de reproduction. En effet, nous observons dans
notre étude une fécondité moyenne de 13,2 (+ 5) embryons par femelle ce qui est bien plus faible
que celle observée chez C. pseundogracilis (environ 23 embryons par femelles) malgré le fait que les
organismes soient de taille similaire dans les deux cas. Nous pouvons donc penser que dans notre
cas, la plus faible quantité d’embryons par femelle est compensée par une survie embryonnaire
forte tandis que chez d’autres especes ou dans d’autres populations, les stratégies de reproduction
seraient en faveur d’un plus grand nombre d’embryons au dépend de leur survie. Ces compromis
entre le nombre d’embryons et la survie embryonnaire ont déja été évoqué chez les gammares

(Pockl 1993 5 2007) et sont couramment observés chez diverses especes.
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Concernant les facteurs environnementaux, nous n’observons pas d’influence ni de la
température ni de la conductivité sur la fécondité de G. fossarum. Ces facteurs ne semblent donc
pas affecter la survie embryonnaire et la fécondité. Nos résultats vont a l'encontre des
observations de Pockl (1993) qui trouve une influence de la température sur la fécondité apres
avoir corrigé l'influence de la taille, avec une température optimale de 12,1 °C. Cependant, les
expérimentations de Pockl (1993) étant réalisées sur une tres longue période puisque les individus
exposés avaient au départ moins d’une semaine et étaient maintenus jusqu’a 'age adulte, nous ne
pouvons donc pas comparer nos résultats.

11 est intéressant de noter que nous observons un nombre d’ovocytes en fin de cycle égal
au nombre d’embryons. Ce résultat est particulicrement pertinent dans un contexte
écotoxicologique car la mesure de fertilité (a partir du stade de mue C2) représente ainsi un
marqueur directement traduisible en terme de fitness étant donné qu’elle est égale a la fécondité

qui sera réalisée au cycle de reproduction suivant.

3.1.3 Taux de croissance

Nous avons montré une influence significative de la température sur le taux de croissance
de G. fossarum. Ces résultats sont en accord avec différents travaux qui trouvaient également un
impact significatif de la température sur le taux de croissance des gammares (Pockl 1995 ;
Neuparth et al. 2002 ; Pockl et al. 2003 ; Duran 2004). Nous trouvons une relation linéaire entre
le taux de croissance et la température qui est cohérente avec les observations de Péckl (1995).

Concernant la conductivité, nous n’observons pas de différences significatives entre les
deux conductivités testées. Ces résultats sont contradictoires avec ceux de Kestrup et Ricciardi
(2010) qui observent un ralentissement de la croissance lors d’une exposition a une faible
conductivité (107,7 uS.cm™). Cet impact de la conductivité sur le taux de croissance lorsque celle-
ci est faible peut s’expliquer par la faible disponibilité en calcium pour les organismes qui pourrait
alors ralentir la fréquence de leurs mues. Dans notre étude, nous n’avons pu tester pour des
raisons techniques (disponibilité du matériel, difficulté de production dune eau a faible
conductivité) que deux conductivités qui ne sont probablement pas assez contrastées pour
observer un ralentissement de la croissance. En effet, dans I’étude de Kestrup et Ricciardi (2010),
la diminution de la vitesse de la croissance est observée a partir d’une conductivité de 100 pS.cm
alors que la conductivité basse dans notre cas est de 200 uS.cm™. Il pourrait ainsi étre utile de
tester une plus grande gamme de valeurs de conductivité afin de pouvoir démontrer avec plus de

certitude son absence d’impact ou au contraire modifier nos conclusions. En effet, contrairement
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a I’étude du taux d’alimentation par exemple, pour laquelle 'absence d’impact de la conductivité
était assez prévisible au regard de la littérature (Maltby et al. 2002), pour le taux de croissance les
observations sont plus rares. De plus, lors des encagements 7 situ réalisés a large échelle pour la
mesure du taux d’alimentation, nous constatons, en particulier dans les sites de référence, que de
faibles conductivités, comparables a celle de I’étude de Kestrup et Ricciardi, sont assez

fréquemment rencontrées.

3.2 Définition de gammes de valeurs de référence robustes aux facteurs

environnementaux

Dans le but de limiter les cas de faux positifs et de faux négatifs liés a l'influence des
facteurs de confusion lors de I’évaluation de la qualité d’un site, une approche possible consiste a
définir des gammes de valeurs de référence incluant la variabilité saisonniére et spatiale observées
dans des stations de référence (Hagger et al. 2008 ; Hanson et al. 2010). Cette approche a déja été
mise en place pour certains biomarqueurs (Xuereb et al. 2009a ; Hanson et al. 2010 ; Lacaze et al.
2011a) mais apparait problématique pour les bioessais individuels. En effet, la variabilité naturelle,
induite principalement par la température, est souvent trés importante et la définition d’une
gamme de référence pose un certain nombre de problémes.

En effet, la gamme de réponses ainsi définie est trés variable ce qui conduit a une perte
importante de puissance statistique et donc a des difficultés pour détecter les effets des
contaminations, les valeurs observées dans des sites potentiellement impactés étant la plupart du
temps comprises dans la gamme de référence. Ainsi, dans notre étude, nous observons par
exemple une variation de 60 % du taux d’alimentation (Figure III-11 A), de 50 % de la durée du
cycle de reproduction (Figure III-13) ou encore de 60 % des taux de croissance (Figure ITI-14)
dans les sites de référence. L’utilisation des traits de vie est alors généralement limitée a des
comparaisons sur des zones géographiques de taille limitée (e.g, approche amont — aval) et sur
une courte période de temps afin de limiter la variabilité entre les sites liée aux caractéristiques
physico-chimiques.

Cependant, méme dans ces conditions, les facteurs de confusion peuvent étre a origine
de faux positifs comme le souligne notre cas d’étude avec la mesure du taux d’alimentation dans
le Lot et P’Amous. Par exemple, dans le cas d’é¢tude du Lot, les variations du taux d’alimentation
observées entre le site de référence Upstream Lot et le site du Riou 1iou sont enticrement

expliquées par les différences locales de température. Nous observons le méme profil dans le cas
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du bassin versant de ’Amous pour les différences observées entre le site de référence Tributary et

le site Upstream — 1500 .

De plus, dans cette démarche ou les comparaisons sont faites entre un site de référence
unique et chacun des sites potentiellement impactés, la puissance statistique des tests est la encore
généralement tres limitée étant donné que le nombre d’observations sur le site de référence local
est souvent faible (Hanson et al. 2010 , Osenberg 1994, Hoeven 1998). Par exemple, dans le cas
d’étude du Lot, les valeurs de FI - qui tiennent donc compte de l'influence de la température sur
le taux d’alimentation - mesurées dans les sites de Decazgeville en automne et de Downsteam Lot en
hiver nous permettent de conclure a des inhibitions significatives de I’alimentation dans ces sites
lorsque nous les comparons a notre distribution de référence réalisée sur un grand nombre de
sites mais pas lorsque nous les comparons seulement au site de référence choisi pour cette étude
en raison d’un manque de puissance du test utilisé (Usptream Lof) (Figure 1I1-16).

Une alternative possible pour pouvoir analyser la réponse des traits de vie lors de
conditions variables d’exposition est de modéliser I'influence des facteurs de confusion sur ces
traits afin de corriger les réponses obtenues pour les rendre indépendantes des conditions
d’exposition (Maltby et al. 2002 ; Moreira et al. 2006 ; Krell et al. 2011). Pour cela, nous avons
utilisé la méme approche que celle proposée par Moreira et al. (2006) chez le crustacé décapode
Carcinus maenas ou par Krell et al. (2011) chez le mollusque gastéropode Hydrobia ulvae pour la
mesure du taux d’alimentation : nous avons corrigé nos observations 7z sitw a partir des relations

entre la température et la réponse de nos traits déterminée au laboratoire.

3.2.1 Taux d’alimentation

Pour le taux d’alimentation, nous avons ainsi pu proposer un indice (FI, Eq III-11) qui
tient compte de l'influence de la température. 7z des encagements 7z situ dans un grand nombre
de sites de référence, nous avons alors pu définir une gamme de valeurs de référence de ces FI
beaucoup moins variable qu’avec I'utilisation des mesures directes de I'alimentation et qui de plus
ne présente pas de différence significative entre sites (Figure III-11). Cette validation dans un
grand nombre de sites de référence est indispensable pour avoir une puissance statistique
suffisante lors de la comparaison avec des sites potentiellement impactés (Hanson et al. 2010).
Une autre possibilité aurait été de modéliser directement a partir d’observations zz situ dans des
sites de référence I'influence des facteurs de confusion (Maltby et al. 2002). Dans notre cas, nous

observons des résultats proches pour les deux méthodes (Figure III-12). Cependant, lorsque la
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mesure des réponses individuelles est comparable entre des conditions de laboratoire et des
expositions sur le terrain, la premiere approche peut étre préférable. En effet, au laboratoire, les
facteurs de confusion étudiés sont bien caractérisés alors que, sur le terrain, il est difficile de
discriminer les effets des différents facteurs de confusion en raison des corrélations entre eux qui
peuvent étre nombreuses.

Lors du diagnostic de 'impact d’une source de contamination ponctuelle, la comparaison
a une gamme de référence externe tenant compte de la variabilité environnementale permet
également de valider la pertinence des sites choisis comme référence pour I’étude d’impact. En
effet, il est ainsi possible de comparer les sites amont a la gamme de référence et de vérifier si le
milieu n’est pas déja impacté avant la source de contamination étudiée. Par exemple, dans le cas
d’étude du Lot sur la mesure du taux d’alimentation, il est intéressant de noter que les valeurs de
FI observées dans le site de référence Upstream Lot aux différentes saisons sont bien comprises
dans la gamme de référence externe. En revanche, pour le site de Decazeville, considéré comme
site de référence dans des études précédentes (Morin et al. 2008 ; Gust et al. 2011b), nous voyons
que les valeurs de FI sortent significativement de la gamme de référence pour chaque saison
malgré 'absence de contamination métallique. Ces observations sont cohérentes avec celles de
Lacaze et al. (2011b) qui concluent également a une forte induction de biomarqueurs de
génotoxicité sur ce site liée probablement au fait qu’il se trouve en zone urbaine. Or, si nous
avions utilisé ce site comme référence en raison de sa faible contamination métallique, notre
diagnostic aurait été completement différent et nous n’aurions détecté aucune inhibition
significative de I'alimentation dans les autres sites. Ce cas de figure souligne bien la difficulté de
choisir des sites de référence pour ce type d’approches comparatives (e.g., comparaison entre un
site amont et un site aval) et l'intérét d’utiliser des références externes indépendantes pour évaluer

de maniere pertinente la qualité chimique de 'eau (Barata et al. 2007 ; Hanson et al. 2010).

3.2.2 Taux de croissance

Nous avons initié une approche similaire pour la mesure du taux de croissance avec le
calcul d’un indice (GI, Eq ITI-13) qui nous permet d’intégrer 'influence de la température sur nos
observations 7z sitn. Des encagements dans un site de référence ont été réalisés a différentes
saisons et nous constatons que notre indice nous permet bien de corriger les différences
saisonnicres observées sur le taux de croissance des individus (Figure III-14 B). Cependant,
nous n’avons pas encore pu réaliser d’encagements 7z situ sur une large échelle spatiale avec une

grande gamme de conditions environnementales afin de proposer la définition d’'une gamme de
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référence sur la croissance. Cette étape est indispensable avant de pouvoir proposer ce bioessai
sur la croissance pour des études de biomonitoring a large échelle spatiale et temporelle (Hanson
et al. 2010). Il pourrait également étre pertinent d’étudier plus en détail I'influence de la
conductivité afin de pouvoir définir une gamme de valeurs de référence du taux de croissance en

absence de facteur de stress toxique la plus robuste possible.

3.2.3 Test de reprotoxicité

Geffard et al. (2010) ont proposé un test de reprotoxicité utilisant différents marqueurs
relatifs aux différents processus de reproduction chez G. fossarum (vitellogenese et embryogenese).
Nous avons vu que la fertilité et la fécondité n’étaient pas influencées par la température, ces
marqueurs pourraient donc étre utilisés quelles que soient les conditions environnementales et le
test proposé par Geffard et al. (2010) ainsi appliqué sur le terrain. Mais, une telle approche ne
serait pas pertinente pour des démarches de biomonitoring a large échelle. En effet, Geffard et al.
(2010) propose une exposition de 21 jours de femelles en fin de cycle de reproduction (stade de
mue D2) avec une mesure des différents parametres a la fin de Pexposition. Cependant, les
facteurs de confusion, en particulier la température, jouent un role clé sur la durée des différents
stades de mue (Figure III-4). Au laboratoire, une exposition de 21 jours a 12°C permet d’obtenir
a la fin du bioessai des femelles présentant des niveaux d’avancement comparables dans leur cycle
de reproduction, les femelles étant en grande majorité au stade C2. Il est alors possible de
comparer les marqueurs entre les différentes conditions. Lors dune exposition 7 sitn a large
échelle, apres 21 jours d’encagements, les femelles seraient, en fonction de la température
observée dans les différents sites, dans des niveaux d’avancement différents. Or, nous avons vu
au laboratoire qu’a partir du stade C2 (Figure III-6), le nombre d’ovocytes par femelle diminuait
significativement et dans un cas de figure ou en fonction des sites les femelles seraient dans des
stades de mues différents, les comparaisons ne seraient plus possibles. Ceci est d’autant plus
problématique que lors de la comparaison a large échelle spatiale de sites de référence et de sites
potentiellement impactés, les sites de référence sont la plupart du temps situés en amont des
cours d’eau et présentent généralement des températures plus froides. Cest ce que nous
observons par exemple durant étude a large échelle du taux d’alimentation (Tableau III-2;
Tableau III-4).

Concernant la fécondité, nous n’avons pas observé d’influence de la température ni du
stade de développement sur le nombre d’embryons par femelle (Figure III-8). Toutefois, Ford et

al. (2003) montrent chez le crustacé amphipode Ecbhinogammarus marinus, des différences
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importantes de sensibilité des embryons en fonction des stades de développement embryonnaire.
11 est donc, la aussi, important de comparer des femelles ayant des embryons présentant le méme
degré de développement. De plus, le test de reprotoxicité développé par Geffard et al. (2010)
propose également I’étude de biomarqueurs sub-individuels en lien avec la reproduction tels que
les anomalies embryonnaires ou la mesure des surfaces ovocytaires. Pour ces biomarqueurs, le
degré d’avancement dans le cycle de mue a aussi une influence significative, en particulier en ce
qui concerne la surface ovocytaire. Il en est de méme pour la mesure de vitellogénine (Jubeaux et
al., submitted.). En effet, selon le stade de mue, la croissance ovocytaire et la production de vtg,
qui sont étroitement liées, sont variables puisque le processus de vitellogénese sera plus ou moins
avancé (Geffard et al. 2010 ; Jubeaux et al. submitted).

Pour proposer un test de reprotoxicité 7z situ robuste aux variations des facteurs
environnementaux, la modélisation de l'influence des facteurs de confusion sur la durée du cycle
de reproduction nous permet, en fonction de la température observée dans chacun des sites,
d’adapter la durée de Pexposition dans le but de disposer, a la fin de 'encagement, de femelles
dans des stades de mue homogenes et de pouvoir comparer les sites entre eux. Il est alors
possible de définir, comme pour le taux d’alimentation, des gammes de valeurs de référence sur
un nombre important de sites de référence pour chacun de nos marqueurs (fertilité, vtg, surface
ovocytaires, fécondité, anomalies embryonnaires). Pour le test au laboratoire a 12°C, la durée
d’exposition de 21 jours avait été choisie car le stade C2 dans lequel se trouvent les femelles a la
fin de Pexposition est le plus pertinent pour la lecture du test. En effet, d’'un point de vue
pratique, le fait de se trouver ainsi en milieu de cycle de reproduction permet de manipuler des
organismes pour lesquels les marqueurs sont plus facilement et précisément mesurables. De plus,
a partir du stade C2, le nombre d’ovocytes est constant jusqu’a la fécondation, le comptage de
ceux-ci a ce stade est donc représentatif de la fécondité qu’aura la femelle lors de son cycle de
reproduction suivant. Ceci est confirmé par nos expérimentations au laboratoire puisque nous
observons un nombre comparable d’embryons et d’ovocytes a partir du stade C2.

A partir d’encagements sur le terrain dans deux sites de référence a différentes saisons,
nous constatons que les durées du cycle de reproduction sont trés proches des prédictions du
modele au laboratoire (Figure ITI-13). Méme s’ils ont été réalisés uniquement sur deux sites lors
de deux saisons seulement, ces résultats confirment le bon potentiel de notre modele pour
prédire le temps nécessaire pour obtenir des femelles dans un stade de mue donné mais ils
doivent encore étre confirmés pour une plus grande gamme de conditions physico-chimiques et a
sur une plus grande échelle spatiale. Ainsi, des encagements a large échelle, en adaptant la durée

d’exposition a la température de chaque site, ont ét¢ menés récemment dans les mémes sites que
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ceux utilisés pour la mesure du taux d’alimentation avec comme objectif d’obtenir dans chaque
site une majorité de femelles en stade C2. Nous avons alors pu récupérer des femelles présentant
un degré d’avancement homogene dans leur cycle de reproduction pour chacun des sites et la
définition de gamme de valeurs de référence sur les différents marqueurs est ainsi actuellement en
cours au sein du laboratoire d’écotoxicologie de PIRSTEA (Jubeaux et al. in prep).

Toutefois, le développement de ce test de reprotoxicité souleve également la question de
I'importance de la durée d’exposition des organismes. En effet, la mise en ceuvre de ce test
implique des différences de temps d’exposition des organismes qui peuvent étre importantes si
les différences de température entre les sites sont fortes. Or, il est souvent avancé comme un
principe de base en écotoxicologie que pour pouvoir comparer les réponses entre différentes
concentration d’exposition au laboratoire ou différents sites d’étude, il est nécessaire de respecter
des temps d’exposition communs des organismes afin d’obtenir des niveaux d’imprégnation
chimique équivalents. Cependant, ce principe, bien que logique pour des expositions au
laboratoire ou le degré d’exposition est généralement constant, peux étre plus remis en question
lors d’étude sur le terrain. En effet, dans les milieux aquatiques, le degré de contamination
chimique est rarement constant (e.g., pics ponctuels de pesticides, concentration des contaminants
durant les périodes d’étiage). Lors de 'encagement d’organismes sur le terrain, il est alors possible
de ne pas observer d’impacts significatifs lors d’une exposition des organismes a une période
donnée puis d’en observer quelques semaines ou moins plus tard si un pic de contamination se
produit durant la campagne, ceci indépendamment de la durée d’exposition et ne signifiant pas
forcément que le site n’était pas contaminé puis I'est devenu soudainement. Il peut ainsi s’avérer
pertinent d’utiliser des temps d’expositions variables qui permettent d’obtenir des organismes
comparables en ce qui concerne le processus physiologique étudié plutot que de vouloir
comparer des organismes dans des stades de développement différents ce qui occasionne souvent
une grande variabilit¢ de la gamme de valeurs de référence du marqueur et donc une perte
importante de puissance statistique lors des tests statistiques (augmentation des risques de faux-
positif et de faux-négatifs) ; tout en gardant a 'esprit que, bien que déja beaucoup plus intégrateur
de la toxicité potentielle d’un site quun dosage chimique ponctuel par exemple, un bioessai
demeure une mesure dont la portée se limite a la période d’exposition et qu’il est nécessaire de
reproduire ces expositions a différentes périodes de 'année afin d’évaluer de maniere robuste la
qualité d’un site. Cette variabilité du degré de contamination d’'un méme site se retrouve dans
notre étude a large échelle temporelle sur le taux d’alimentation. En effet, bien que réalisés sur les
méme sites, nous observons des impacts beaucoup plus important dans les déploiements en été

durant les campagnes de juin 2010 qu’a 'automne en octobre 2009.

207



Chapitre 111

3.3 Sensibilité des marqueurs dans des sites potentiellement impactés

Dans le but d’intégrer la complexité des conditions d’expositions rencontrées sur le
terrain dans les démarches d’évaluation de la qualité des milieux aquatiques, les bioessais i situ
avec des gammares apparaissent comme des outils trés prometteurs. Dans cette optique, nous
avons réalisé des encagements 7z sit# dans un grand nombre de sites potentiellement impactés.
Dans ce manuscrit, seul le taux d’alimentation a été mesuré dans des sites contaminés, mais le
méme type d’approche est également en cours de réalisation pour les deux autres bioessais
présentés dans ce chapitre au laboratoire d’écotoxicologie de PIRSTEA.

L’étude du taux d’alimentation chez les gammares est particulicrement intéressante car la
mesure de la consommation de feuilles est possible directement sur le terrain contrairement aux
protocoles développés chez d’autres invertébrés aquatiques tels que des bivalves (Hagger et al.
2008), des gastéropodes (Krell et al. 2011), des daphnies (Barata et al. 2007 ; Damasio et al. 2008),
des décapodes (Moreira et al. 2006) ou encore des chironomes (Soares et al. 2005) pour lesquels
la mesure de I'alimentation est réalisée lors de post-expositions au laboratoire et qui sont malgré
tout sujet a linfluence des facteurs de confusion lors de la période d’exposition. Le test
d’alimentation chez G. fossarum apparait sensible a de multiples contextes de contamination. En
effet, nous observons des inhibitions significatives de P'alimentation lors de déploiements dans
des sites présentant des contaminations d’origine agricole, industrielle, miniere ou encore urbaine
(Figure III-15; Figure III-16). Ainsi, 37 % des déploiements réalisés dans des sites
potentiellement impactés présentent une inhibition significative de I'alimentation lors de ’étude a
large échelle (Figure III-15). Ces résultats sont cohérents avec les observations de diverses
¢tudes au laboratoire ou sur le terrain (¢f Tableau II-2) qui démontrent des altérations de
I'alimentation lors de 'exposition a une grande variété de contaminants.

Le calcul de I'indice FI nous permet de comparer 'impact des contaminations dans le
temps et Pespace. Nous observons une variabilité saisonnicre importante des impacts sur
I'alimentation. En effet, seulement 7% des déploiements sont impactés lors de notre campagne
d’encagement en automne alors que 54% des déploiements sont impactés lors de celle réalisée en
¢été alors qu’il s’agit dans les deux cas des mémes sites d’étude. De telles variations saisonnieres
sont également observées par Maltby et al. (2002) qui expliquent ces différences par les
fluctuations du débit des cours d’eau selon les saisons qui peuvent étre a lorigine d’une dilution
ou au contraire d’une concentration de la contamination. Il est également possible d’interpréter
ces variations de 'impact par les variations temporelles de la contamination chimique des sites, en

particulier dans les cas de contaminations liées a I'agriculture qui sont généralement regroupées a
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certaines saisons (eg., pics de pesticides). Etant donné que nous utilisons des organismes calibrés
provenant tous de la méme population et acclimatés au laboratoire qui sont ensuite transplantés
(biomonitoring actif), nous mesurons uniquement les impacts toxiques de la contamination et
nous pouvons écarter ’hypothese que ces variations soient expliquées par des modifications de la
sensibilité des organismes au cours du temps comme cela peut étre le cas lors de bioessais réalisés

sur des organismes autochtones (biomonitoring passif) (Hagger et al. 2008).

4 Conclusion

L’utilisation de bioessais 7 situ via la transplantation d’organismes calibrés offre des outils
trés intéressants pour I’évaluation de la qualité des milieux aquatiques (Baird et al. 2007a). Nous
avons mis en place une méthodologie innovante basée sur une double approche comprenant des
expérimentations au laboratoire et sur le terrain ainsi qu'une démarche de modélisation pour
améliorer I'interprétation des bioessais, notamment lorsque des études sont réalisées dans le
temps et sur une large aire géographique. En corrigeant 'influence de la température, qui apparait
pour chacun de nos marqueurs comme étant le principal facteur de confusion, nous sommes
parvenu a définir des gammes de valeurs de référence en absence de pression toxique en tenant
compte de I'influence des facteurs environnementaux. Il est alors possible de comparer les effets
observés dans des sites a risque a ces distributions de référence. Cette démarche augmente ainsi la
spécificité (faux positifs) et la sensibilité (faux négatifs) des tests réalisés dans des études sur le
long terme et a large échelle grace d’une part a la prise en compte des facteurs de confusion mais
aussi d’autre part grace a un gain important de puissance statistique (e.g., définition de gammes de
valeurs de référence externes a partir d’un large panel de sites).

Les bioessais basés sur la mesure de marqueurs individuels sont reconnus comme des
outils pertinents d’un point de vue écologique car les effets observés peuvent étre intégrés dans
des modeles de dynamique de population qui permettent de proposer une interprétation a un
niveau d’intégration supérieur. Etant donné que les gammares sont des especes clés dans les
écosysteémes aquatiques, les perturbations de la dynamique des populations de ces especes
peuvent également étre corrélées a des impacts sur le fonctionnement de I’écosysteme (e.g,
processus de décomposition de la matiere organique, perturbation des chaines trophiques). Dun
autre coté, les impacts au niveau des marqueurs individuels peuvent également étre corrélés avec
les impacts observés au niveau de biomarqueurs sub-individuels plus spécifiques. Par exemple,
chez G. fossarum, inhibition du taux d’alimentation a pu étre corrélée avec des perturbations de

’activité nerveuse (e.g., diminution de Pactivité de l'acétylcholinestérase) (Xuereb et al. 2009b) ou
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la perturbation de la reproduction avec des impacts génotoxiques (Lacaze et al. 2011c). Cette
position centrale des marqueurs individuels entre les biomarqueurs et la dynamique des
populations et des écosystemes nous offre I'opportunité de nous inscrire dans un schéma
d’évaluation multi-échelle selon la méme philosophie que celui proposé par la théorie des adverse
outcome pathways pour les approches prédictives (Ankley et al. 2010 ; Kramer et al. 2011).
L’utilisation d’organismes calibrés par encagement permet un meilleur diagnostic de la
toxicité des milieux qu’avec I'étude des organismes autochtones mais en perdant en contrepartie
des informations sur I'impact de la contamination sur les organismes de communautés en place.
En effet, il est illusoire de croire que toutes les sources d’incertitudes (e.g., organismes calibrés s
autochtones, variabilité entre individus, entre populations ou entre espéces, interactions entre
organismes...) peuvent étre modélisées dans de telles approches basées sur I'observation
d’organismes calibrés transplantés dans des contextes spécifiques de contamination. Cependant,
Forrow and Maltby (2000) ont montré, lors d’une étude comparative entre un site amont et un
site aval d’'une source de contamination (le passage d’une autoroute), que des perturbations
observées chez des Gammarns transplantés lors de bioessais i situ (e.g., réduction de Dactivité
alimentaire, de la survie) pouvaient étre corrélées a des impacts sur les Gammarus autochtones (e.g.,
diminution des densités) et a des impacts au niveau de I'écosysteme (e.g., diminution de 60 % des
processus de décomposition) méme dans des écosystemes pourtant dépourvus de gammares
autochtones. Cette étude illustre bien le fort potentiel des bioessais iz sitn avec des organismes
transplantés chez les Gammaridae en tant qu’indicateurs pertinents de la qualité écologique des
milieux aquatiques. Notre démarche n’a pu étre pour le moment validée dans son ensemble que
pour I'étude du taux d’alimentation (Coulaud et al. 2011 , Annexe 1) mais 'ensemble des trois
marqueurs que nous avons étudié représentent des outils treés prometteurs pour les démarches de

biomonitoring a large échelle de temps et d’espace.
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CHAPITRE IV

Des effets individuels aux effets populationnels :
développement et utilisation des modeéles de dynamique de

population chez G. fossarum et P. antipodarum

Le Chapitre IV regroupe 'ensemble des travaux relatifs au développement des modeles
de dynamique de population pour les deux especes utilisées dans ce travail : le crustacé
amphipode Gammarus fossarum et le mollusque gastéropode Pofamopyrgus antipodarum. 1es objectifs
de ce chapitre sont 1- de démontrer Pimportance de la prise en compte des différences
d’histoire de vie entre les espéces pour Pextrapolation des effets individuels au niveau de la

population et 2- de souligner la variabilité saisonniére de la sensibilité des populations.

Apres une courte introduction, ce chapitre présente dans une premicre partie la
construction des modeles de dynamique de population pour les deux especes avec :
1- la présentation des résultats des différentes expérimentations nécessaires a la
paramétrisation des modeéles : les suivis démographiques mensuels (eg, estimation des
densités, de la distribution en taille des organismes...) et estimation des différents traits de
vie et de leur variabilité saisonniére (e.g., reproduction, croissance).
2- la calibration et Panalyse des mode¢les de dynamique de population hors
contamination (estimation des parameétres, calcul de différentes caractéristiques

démographiques, analyses d’élasticités) pour chacune des especes.

Dans une deuxiéme partie, nous avons voulu illustrer comment ces modéles peuvent étre
utilisés pour le diagnostic de la qualité des milieux aquatiques. Pour cela, nous nous sommes
intéressés a un cas d’étude : 'impact d’une station d’épuration sur la dynamique de population de
G. fossarum avec dans un premier temps la présentation des effets observés au niveau individuel
sur la survie et la reproduction puis dans un deuxieme temps leur extrapolation en terme
d’impact au niveau populationnel, 'accent étant mis sur la variabilité saisonni¢re de 'impact

populationnel.
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1 Introduction

L’évaluation de l'impact des contaminants sur des niveaux d’organisation biologique
pertinents d’un point de vue écologique tels que les populations constitue actuellement une
priorité pour la communauté des écotoxicologues, en particulier en raison des demandes
réglementaires de plus en plus importantes (e.g., DCE, REACH) qui ont pour objectif affiché de
protéger les populations naturelles et les écosystemes. Cependant, Iétude directe de ces niveaux
d’organisation biologique est généralement trés complexe étant donné les nombreux facteurs
biotiques et abiotiques qui sont a prendre en compte (eg, facteurs environnementaux, habitat,
compétition, prédation, délimitation spatiale des populations). Certaines méthodes
expérimentales ont été proposées (e.g, ¢tudes des populations en mésocosmes ou microcosmes)
mais elles demandent généralement des moyens techniques et financiers importants et leurs
analyses sont généralement délicates (e.g, faible nombre de réplicats, variabilité importante des
réponses biologiques, nombre de scénarios de contamination testable limité).

A partir de ce constat, au début des années 1990, les modecles de dynamique de
population ont commencé a ¢tre proposés comme étant de bons outils pour appréhender
I'impacts des contaminants sur les populations vz 'extrapolation des effets observés au niveau
individuel sur les traits de vie (eg, reproduction, croissance, survie) (Barnthouse et al. 1987 ;
Caswell 1996 ; Levin et al. 1996 ; Grimm 1999). Issus a lorigine du champ de Iécologie
traditionnelle, ils sont ainsi de plus en plus couramment utilisés en écotoxicologie (Klok and De
Roos 1996 ; Miller et al. 2007 ; Charles et al. 2009 ; Pedersen et al. 2009 ; Hanson 2011a) et
commencent a étre acceptés dans les démarches réglementaires (eg, réglementations sur les

pesticides :(Forbes et al. 2009 ; Thorbek et al. 2009 ; Wang and Grimm 2010).

Cependant, comme nous I'avons souligné dans le premier chapitre de ce manuscrit, les
modeles développés jusqu’a présent présentent encore un certain nombre de limites, notamment
en terme de pertinence environnementale, ce qui ralentit leur application, en particulier pour les
démarches de diagnostic de la qualité des milieux aquatiques. Ainsi, leur utilisation s’est jusqu’a
présent généralement limitée a des approches prédictives des effets d’'une ou plusieurs substances
au laboratoire sur des especes modeles (e.g., le crustacé Daphnia magna, le poisson Danio rerio).

Nous avons eu pour objectif dans ce travail de développer des modéles de dynamique de
population qui nous permettent de proposer des informations et des solutions pour deux de ces
limites : 'importance des différences d’histoire de vie entre les espéces et de leur variabilité

saisonniere dans la sensibilité des populations, dans le but notamment de proposer des modeles
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utilisables aussi bien pour des démarches prédictives que de diagnostic. Pour répondre au premier
objectif, nous nous sommes intéressés a deux espeéces couramment rencontrées dans les cours
d’eau francgais et européens et présentant des cycles de vie treés contrastés (¢f Chapitre IT) : le
crustacé amphipode Gammarus fossarnm et le mollusque gastéropode Potamopyrous antipodarum. Pour
répondre au second, nous avons suivi ces populations mensuellement tout au long d’une année
afin d’estimer la variabilité saisonnicre des traits de vie et paramétrer ainsi un modele de

dynamique de population qui tienne compte de ces variations.

2 Construction du modéle chez Gammarus fossarum

2.1 Structure du modele mathématique

La population modélisée est une population de G. fossarum située la riviere Ardieres au
niveau de la commune des Ardillats (longitude : 04°31' 15.9" E, latitude : 46°11' 11.8" N, Rhone,
France, ¢ Chapitre II).

Le cycle de vie des gammares n’est pas rythmé par des stades de développement
successifs comme cela est observé fréquemment chez de nombreuses espéces d’insectes par
exemple (Ze, larve, pupe, nymphe). De plus, I'estimation de I’age des individus est impossible
chez cet organisme étant donné que son développement est étroitement lié aux conditions
physico-chimiques du milieu (e.g., température de I’eau) et qu’il n’existe pas d’indicateur précis de
I'age d’un individu (comme peut I’étre I'analyse des otolithes chez les poissons par exemple).
Nous avons donc opté pour un modéle de dynamique de population de type Leslie structuré en
classes de taille (Leslie 1948 ; Lefkovitch 1965 ; Caswell 1996 ; Caswell 2001) afin de décrire le
fonctionnement de cette population. Le choix d’'un modele discret en classes de taille nous a
semblé bien adapté pour I'étude d’une population de gammares étant donné que, comme nous
I'avons notamment vu dans le Chapitre III, les traits de vie (e.g, reproduction, croissance) et les
processus métaboliques sont généralement fortement corrélés a la taille de Porganisme chez cette
espece (Rinke and Vijverberg 2005). De plus, d’un point de vue écotoxicologique, la sensibilité
aux contaminants est souvent différente entre les classes d’individus (eg., juvéniles »s adultes) et
les réponses au niveau de la population vont donc dépendre des effets sur chacune des classes
(Caswell 2001 ; Chaumot et al. 2003b ; Emlen and Springman 2007). Par exemple, une
diminution de la survie de 30% n’aura pas forcément les mémes conséquences au niveau

populationnel si elle intervient sur des femelles en reproduction ou sur des juvéniles. Ainsi, ces
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modeles nous ont semblé particulicrement pertinents pour cette étude, que ce soit pour rester le
plus fidéle possible a I’écologie et au cycle de vie des gammares que pour Pextrapolation des

effets observés lors des bioessais individuels au niveau populationnel.

Les suivis démographiques ainsi que les différentes expérimentations menées sur cette
population (dont les résultats sont détaillés dans la suite de cette partie) nous ont guidé dans la
définition des différentes classes de taille. Un compromis a ainsi été fait pour d’une part décrire
au mieux les processus physiologiques et le fonctionnement de la population en définissant
plusieurs classes de juvéniles et d’adultes, et d’autre part conserver un nombre suffisant
d’organismes, au moins a certaines saisons, dans chacune des classes pour une estimation
suffisamment précise des caractéristiques démographiques relatives a chaque classe. Ainsi, nous
avons structuré la population en cing classes de tailles : deux classes de juvéniles et trois classes
d’adultes. La premicre classe (J1) correspond a des juvéniles ayant une taille supérieure ou égale a
la taille a la naissance et strictement inférieure a 3,5 mm ; la deuxiéme classe (J2) correspond a des
juvéniles ayant une taille supérieure ou égale a 3,5 et strictement inférieure a 5,2 mm. Cette taille
de 5,2 mm correspond a la taille a la maturité sexuelle des femelles que nous avons estimée pour
cette population de gammares lors des suivis démographiques (dont les résultats seront présentés
par la suite) ; la troisi¢me classe (A1) correspond aux petites femelles ayant une taille supérieure
ou égale a 5,2 mm et strictement inférieure a 6 mm ; la quatricme classe (A2) correspond a des
femelles ayant une taille supérieure ou égale a 6 et strictement inférieure 2 7 mm et enfin la

cinquieme classe (A3) correspond a des femelles ayant une taille supérieure ou égale a2 7 mm.

Nous avons opté pour trois classes d’adultes afin de prendre en compte dans notre
mode¢le l'influence de la taille sur la fécondité des femelles de G. fossarum. En effet, plusieurs
¢tudes ont souligné une augmentation de la fécondité des femelles avec 'augmentation de la taille
des organismes (¢ Chapitre III). De plus, nous avons opté pour cinq classes de taille afin de
pouvoir prendre en compte I'influence de la température sur les taux de croissance ce qui n’aurait
pas été possible avec I'utilisation d’un modele présentant seulement une classe de juvéniles et une
classe d’adultes. Ainsi, lors des mois chauds, la probabilité que des organismes grandissent de
plusieurs classes de taille entre deux mois successifs seront élevées et beaucoup plus faibles lors
des mois d’hiver. Enfin, nous avons voulu étre cohérents au regard de la taille des organismes
utilisés lors des bioessais individuels afin de pouvoir intégrer facilement les effets observés dans le
modele. Ainsi, les organismes de la classe J1 correspondent a ceux utilisés pour les bioessais sur la

croissance et les femelles de la classe A3 aux femelles utilisées pour les bioessais de reprotoxicité.
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A partir de ces différentes classes, nous avons pu définir le cycle de vie des gammares de

cette population (Figure IV-1) :

FAI FAZ FA3
PJZ P23 P3.4 P45
— — — —
PI.I PZ.Z P33 P44 P55
P13 P2.4 P35

Figure IV-1: Graphe du cycle de vie de G. fossarum avec une discrétisation en cinq classes de
taille.

Les F; correspondent a la fécondité de chacune des classes d’adultes, les P;; aux taux de passage de la
classe 7 a la classe j pour chaque individu (lorsque 7 = j, il s’agit donc du taux d’individus qui restent dans la

méme classe) entre deux mois successifs

Nous avons opté pour un pas de temps mensuel. Nous avons ainsi paramétré un modele
pour chacun des mois de notre année de suivi ce qui nous a permis de tenir compte de la
variabilité saisonnicre sur la dynamique de la population étudiée. Seules les femelles ont été prises
en compte dans le modele, ce qui est généralement le cas dans les modeles de dynamique de

population.

2.2 Données biologiques

2.2.1 Suivi de terrain mensuel

Un suivi sur le terrain de la population comprenant un suivi démographique ainsi quun
suivi de I’état reproducteur des femelles a été réalisé mensuellement entre novembre 2008 et

novembre 2009 suivant les protocoles décris dans le Chapitre IT avec pour objectifs de :

o suivre évolution des densités et des structures en taille des organismes au cours de 'année.

o suivre I’évolution de Tactivité de reproduction des femelles au cours de lannée (eg,

técondité, pourcentage de femelle en reproduction...).
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2.2.1.1 Conditions environnementales

Durant le suivi de population, la température de 'eau était mesurée en continu tout au
long de 'année. Le Tableau IV-1 récapitule les dates des différents relevés mensuels, ainsi que la
température moyenne de 'eau mesurée entre la date du relevé et le relevé suivant. Le nombre de
jours entre deux suivis est également indiqué. En effet, pour des raisons pratiques d’organisation
lors de sorties de terrain, les suivis n’ont pas toujours été réalisés a intervalles fixes et nous avons,
lors de I'analyse de nos modeles, di prendre en compte ces différences pour pouvoir comparer

les mois ou les saisons entre eux.

2.2.1.2 Suivi démographique

Le suivi démographique mensuel nous a permis :

e d’estimer les densités et la distribution en taille des individus

e de déterminer la taille 2 la naissance, la taille a la maturité sexuelle et la taille maximale des

femelles

e d’estimer le pourcentage de femelles en reproduction dans la population

I’évolution des densités ainsi que de la répartition des individus dans chacune des classes
de taille du modele est représenté sur la Figure IV-2. Pour les classes J1 et J2, les densités
correspondent a la moitié du nombre de juvéniles (hypothése d’une sex-ratio équilibré avec
autant de males que de femelles) et pour les classes Al, A2 et A3 au nombre total de femelles.
Nous observons de fortes variations saisonnicres avec des pics d’abondance a la sortie de I'été et
durant 'automne et de tres faibles densités en fin d’hiver et au printemps. Lors de ces périodes de
faibles densités, la proportion de juvéniles est fortement diminuée et la population se retrouve
composée en grande partie d’adultes contrairement a I’été et a 'automne ou le nombre de

juvéniles est beaucoup plus important.

A partir de ces suivis, nous avons pu estimer une taille a la naissance de 1,83 (0,34) mm ;
une taille a la maturité sexuelle de 5,19 (0,43) mm et une taille maximale de 8,19 (0,41) mm pour

cette population. Ces trois mesures se sont révélées relativement constantes tout au long de
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I'année de suivi et sont cohérentes avec les observations de Roux (1970) sur une autre population

de G. fossarum.

Tableau IV-1: Récapitulatif des dates des différents suivis mensuels de G. fossarum ainsi que de

la température moyenne de ’eau mesurée pour chacun des mois.

Code mois Période du suivi Durée (jours)  Température moyenne (°C)
Novembre 2008 19/11/2008 au 16/12/2008 28 6,45
Décembre 2008  16/12/2008 au 20/01/2009 35 5,28
Janvier 2009 20/01/2009 au 18/02/2009 29 6,21
Février 2009 18/02/2009 au 18/03/2009 28 7,41
Mars 2009 18/03/2009 au 14/04/2009 27 10,13
Avril 2009 14/04/2009 au 12/05/2009 28 11,93
Mai 2009 12/05/2009 au 23/06/2009 42 15,91
Juin 2009 23/06/2009 au 21/07/2009 28 15,21
Juillet 2009 21/07/2009 au 12/08/2009 22 15,62
Aoiit 2009 12/08/2009 au 22/09/2009 41 14,64
Septembre 2009  22/09/2009 au 14/10/2009 22 12,56
Octobre 2009 14/10/2009 au 18/11/2009 35 8,45
Novembre 2009  18/11/2009 au 18/12/2009 30 8,31
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Nous avons également pu estimer le pourcentage de femelles en reproduction pour
chacune des classes d’adultes (Figure I'V-2). Nous observons de fortes variations selon les classes
et les mois. Ainsi, les taux de reproduction se révelent particulierement variables pour la classe A7
avec une tres faible proportion de femelles en reproduction durant les mois d’hiver. Pour les
classes A2 et A3, les taux de reproduction sont en revanche beaucoup plus importants quelle que
soit la saison. Cette diminution des taux de femelles en reproduction durant hiver est cohérente
avec différentes études sur G. fossarum ou sur des especes proches (Welton 1979 ; Costa and

Costa 1999 ; P6ckl et al. 2003 ; Devin et al. 2004).

2.2.1.3 Suivi de I’état reproducteur

Nous avons évalué la fécondité en analysant chaque mois 60 femelles en reproduction
prélevées aléatoirement sur le site de suivi de la population. Pour les analyses, nous avons retiré,
de la méme fagon que dans le Chapitre III, les femelles ayant des embryons en stade 1 et 5.
Nous n’observons pas d’effet du stade de développement sur le nombre d’embryons (test de
Kruskal et Wallis, p = 0,13) ce qui est cohérent avec les observations faites au laboratoire sur les

organismes acclimatés et les résultats d’autres études sur G. fossarum (Geffard et al. 2010).

Nous avons tenté d’estimer les variations mensuelles du nombre d’embryons. Cependant,
en raison de la trés faible quantité de femelles gravides lors de certains mois du suivi, nous
n’avons pu analyser la fécondité pour tous les mois et caractériser précisément ces variations
saisonnicres. Nous avons donc décidé de faire ’hypothese d’une fécondité constante tout au long
de l'année pour une classe de taille donnée. Un prélevement plus conséquent aurait cependant

peut-étre pu nous permettre de caractériser plus finement d’éventuelles variations saisonniéres.

Nous observons une augmentation significative du nombre d’embryons par femelle entre
les trois classes d’adultes (test des rangs de Wilcoxon, p < 0,001) (Figure IV-3). Ainsi, les
femelles ont en moyenne 3,6 (1,3) embryons pour la classe Al ; 5,1 (1,6) embryons pour la classe

A2 et 9,2 (2,9) embryons pour la classe A3.
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Figure IV-3: Fécondité moyenne des femelles de G. fossarum (en nombre d’embryons par
femelle) pour chacune des trois classes d’adultes.

Les boites s’étendent du premier au troisieme quartile de la distribution des mesures avec le trait noir qui
correspond a la médiane. Les moustaches s’étendent jusqu’aux valeurs extrémes des mesures ne dépassant
pas 1,5 fois I'écart interquartile. Les points marginaux sortant de cette gamme sont représentés par des

points.

2.2.2 Durée du cycle de reproduction

Afin d’estimer la durée du cycle de reproduction (correspondant a la durée d’interponte)
pour les différents mois du suivi de population, nous nous sommes servis de I'expérimentation
réalisée au laboratoire sur les organismes calibrés issus de la Bourbre puis acclimatés dont les
résultats sont présentés dans le Chapitre III. En effet, nous n’avons pas pu, a cause du temps et
des moyens techniques qu’une telle expérimentation requiert, étudier directement la durée du
cycle de reproduction au laboratoire ou sur le terrain lors de chacun des mois du suivi sur des
organismes autochtones de I’Ardieres. Nous avons donc fait ’hypothese que la durée du cycle
pour les organismes de cette population était comparable a celle observée sur les gammares
acclimatés ; et que par conséquent nous pouvions I’estimer pour les différents mois a partir de la
relation entre la durée du cycle et la température mise en évidence dans le Chapitre III (Eq ITI-

6).

Afin de valider cette hypothéese, nous avons réalisé des encagements iz situ sur des
gammares autochtones de ’Ardicres a différentes saisons et comparé la durée du cycle observée

avec celle prédite par le modele. Nous avons pu suivre la durée du cycle de reproduction dans
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son intégralité lors de deux campagnes d’encagement au printemps et en été. Nous observons
une bonne concordance entre les prédictions du modele paramétré sur les organismes de la
Bourbre et nos observations sur les organismes autochtones de I’Ardieres (Figure IV-4), ce qui
conforte nos hypotheses a la fois concernant le fait que la température constitue le facteur
principal responsable de la variation de la durée de I'interponte et sur la possibilité de nous servir
du mod¢le que nous avions développé précédemment sur des organismes du laboratoire pour
I’étude de cette population. Nous avions également suivi la durée du cycle de reproduction lors
d’encagement en hiver et en automne. Nous n’avons pas pu suivre les femelles jusqu’a la fin de

leur cycle de reproduction en raison des faibles températures.
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Figure IV-4 : Effet de la température sur la durée du cycle de reproduction in situ de G. fossarum.
La courbe correspond a la prédiction du modéle établi au laboratoire pour la relation entre la température
(°C) et la durée du stade de mue D2 (jours) sur des gammares de la Bourbre transplantés apres
acclimatation au laboratoire (Figure 111-4, Eq I1I-6). Les points noirs correspondent a la durée du cycle de
mue observée 7 situ chez des gammares autochtones issus de la population suivie lors d’encagements en
avril 2009 et en juillet 2009. La température des différents points correspond a la température moyenne de

la campagne d’encagement.

Cependant, de la méme maniere que dans le Chapitre I1I, nous avons tout de méme pu
relever les stades de mues apres 21 jours d’exposition et nous observons également une bonne
concordance avec les prédictions de notre modele au laboratoire. Nous avons ainsi pu prédire la
durée de Tinterponte pour chacun des mois de notre suivi de population a partir de la

température mensuelle moyenne (Tableau I'V-2).
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Tableau IV-2: Durée du cycle de reproduction des femelles de G. fossarum pour chacun des
mois du suivi de population estimée a partir de la relation entre température et durée du cycle de

reproduction (Eq III-6).

Code mois Durée du cycle de reproduction (jours)
Novembre 2008 70,3
Décembre 2008 86,4
Janvier 2009 90,8
Février 2009 85,1
Mars 2009 54,5
Avril 2009 37,3
Mai 2009 254
Juin 2009 26,8
Juillet 2009 26,6
Aot 2009 28,1
Septembre 2009 33,7
Octobre 2009 52,7
Novembre 2009 532

2.2.3 Etude des taux de croissance

Pour estimer les taux de croissance lors de chacun des mois, nous avons fait hypothéese
que la température était le principal facteur influent et nous avons mis en place une approche
similaire a celle utilisée dans le Chapitre III afin d’étudier l'influence de la température sur le

taux de croissance des gammares de cette population.

Nous avons dans un premier temps réalisé une expérimentation en conditions controlées
au laboratoire avec trois températures d’exposition : 6,8 = 0,03 °C; 12,1 £ 0,2 °C et 16,1 £ 0,1
°C afin de couvrir la gamme de températures rencontrée sur le site. Afin de limiter au maximum
les biais liés au passage au laboratoire, nous n’avons pas acclimatés les organismes, I'expérience
ayant été lancée juste apres leur prélevement. Iexpérimentation a été menée entre le 23 janvier et
le 8 mars 2010. Nous nous sommes intéressés a trois classes de tailles d’organismes : 2,5 (0,34) ;
4,5 (0,79) et 5,8 (0,70) mm afin d’avoir une bonne estimation de la croissance aussi bien sur des
juvéniles que sur des adultes. Les organismes des différentes classes étaient mesurés apres 0, 14,

32, 46 et 56 jours d’exposition (Figure IV-5).

225



Chapitre I

o1 A 91 B 91 C

Taille (mm)
Taille (mm)
Taille (mm)

0 14 32 46 56 0 14 32 46 56 0 14 32 46 56

Temps (jours) Temps (jours) Temps (jours)

Figure IV-5: Evolution de la taille des trois classes de G. fossarum de I’Ardiéres pour les trois
températures au cours des 56 jours d’exposition

(A) 6,8 (0,03) °C; (B) 12,1 (0,2) °C et (C) 16,1 (0.1) °C. Les boites s’étendent du premier au troisiéme
quartile de la distribution des mesures avec le trait noir qui correspond a la médiane. Les moustaches
s’étendent jusqu’aux valeurs extrémes des mesures ne dépassant pas 1,5 fois Pécart interquartile. Les
courbes correspondent aux prédictions du modele logistique (Eq IV-2) en utilisant ’équation IV-3 pour
prédire le taux de croissance pour chaque température. Les différentes courbes d’un méme graphique

correspondent au méme modele logistique ajusté sur chacune des classes de taille.

Comme pour les gammares de la Bourbre, nous avons ajusté¢ différents modéles
logistiques en considérant ou non un impact de la température. Nous observons que le modele
intégrant Peffet de la température est celui qui s’ajuste le mieux a nos observations, que ce soit en
réalisant des tests des modeles emboités ou en comparant les AIC des différents modeles. Nous
concluons donc a une influence significative de la température sur le taux de croissance. De la
méme fagon que dans le Chapitre III, nous observons une relation linéaire entre le taux de

croissance et la température. Nous I’avons alors estimée en I'intégrant dans le modele logistique

(Eq IV-1):

L) = Loma] 14| 27 e(_(ﬂ7 6+ 5p)1) EqIV-1
Linit
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ou L(t) correspond a la taille en mm des individus au cours du temps, Lzax a la taille maximale
en mm des individus, Lzt a la taille initiale en mm des individus, # au temps en jours, ® a la
température de I'eau en °C et 0 et f7 aux parametres de la relations linéaire entre le taux de
croissance et la température. Concernant la taille maximale des organismes Lax, nous I'avons
fixée a 8,19 mm, qui correspond a la taille maximale moyenne que nous avons observée durant le

suivi démographique.

Nous obtenons entre la température et le taux de croissance la relation suivante :
r=0,00139 (0,00006) ® - 0,00244 (0,00069) EqIV-2

ou 7 correspond au taux de croissance individuel en mm.jour’l.individu’1 et © a la température en

°C.

Afin de valider le réle prépondérant de la température dans les variations saisonnieres des
taux de croissance, nous avons réalisé quatre encagements zz sit# avec des gammares autochtones
de I’Ardieres de différentes classes de taille et a différentes saisons avec des températures
contrastées entre le 5 novembre 2008 et le 20 novembre 2009 (Figure IV-6 A). Les tailles de
départ des différentes classes de taille ainsi que les températures moyennes durant ’encagement

sont récapitulées dans le Tableau I'V-3.

Tableau IV-3 : Paramétres physico-chimiques des différents encagements in situ de G. fossarum

de I’Ardiéres et taille de départ (mm) des différentes classes d’organismes.

Encagement  Température (°C)  Classe de taille Thaille initiale (mm)

Hiver 7,79 Cll 2,48 (0,37)
cI2 3,62 (0,29)
Printemps 11,11 cll 2,14 (0,18)
cL2 3,12 (0,28)
Cl3 4,93 (0,55)
Eté 15,10 Cll 2,20 (0,25)
cI2 3,45 (0,31)
ClI3 4,96 (0,42)
Automne 8,46 cll 2,91 (0,34)
cR2 3,91 (0,30)
C13 5,19 (0,37)
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Nous avons alors pu calculer I'indice GI (Eq III-13) que nous avons proposé dans le
Chapitre III afin de comparer les prédictions des gains de croissance de notre modcle
laboratoire et nos observations zz situ (Figure IV-6 B). Malgré des différences significatives
(ANOVA, p < 0,05), nous observons tout de méme une bonne concordance entre nos
prédictions et nos observations puisque les valeurs de GI pour les différentes classes et les
différentes saisons sont globalement proches de 0. Nous avons donc utilisé 'équation IV-3 pour
estimer les taux de croissance mensuels du modele de dynamique de population en utilisant la
température moyenne mensuelle. Nous voyons toutefois que notre modéle au laboratoire a
tendance a sous-estimer la croissance des individus par rapport au observations z situ (les valeurs
de GI sont en général négatives). Des conditions d’exposition meilleures sur le terrain qu’au

laboratoire (e.g., alimentation, oxygénation de ’eau) peuvent expliquer ces différences.

Hiver Printemps Eté Automne
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Figure IV-6 : Mesure du taux de croissance in situ de G. fossarum de I’Ardiéres aux différentes
saisons pour deux a trois classes de tailles.

(A) Gain de taille (mm.jour') (B) Correction de linfluence de la température avec le calcul de 'index GI
(%) (Eq III-11). Les boites s’étendent du premier au troisieme quartile de la distribution des mesures avec
le trait noir qui correspond a la médiane. Les moustaches s’étendent jusqu’aux valeurs extrémes des
mesures ne dépassant pas 1,5 fois I’écart interquartile. Les points marginaux sortant de cette gamme sont

représentés par des points.
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2.3 Paramétrisation du modele de dynamique de population

Soit 7,(k) le nombre de gammares de la classe de taille 7 (cinq classes possibles: 7 = 1
pour les J1, 7 = 2 pour les J2, 7 = 3 pour les Al, 7 = 4 pour les A2 et / = 5 pour les J3) au mois £
(12 mois possibles : £ =1, ..., £ = 12 avec £ = 1 pour le mois de novembre 2008 et £ = 12 pour
le mois d’octobre 2009). 1I est alors possible de définir 12 matrices mensuelles M, (pour chaque

mois £) qui nous permettent de lier le vecteur population de 'année # + 7 a celui de 'année 7:

n(/+1) = ﬁMk n(+)=Ln(¢) EqIV-3
k=1

A partir des expérimentations présentées précédemment, nous avons pu estimer pour chaque

matrice My _les 17 parametres du modele (Eq IV-5).

2.3.1 Estimation de la fécondité f«

Nous avons estimé les taux de fécondité f,, des femelles des 7 classes d’adultes (/ = 3, 4 et

5) pour chacun des £ mois (£ =1, ..., 12) de 'année selon la formule :
fz',/é =31y ﬂembz-)/é pererepro; ¢ Aty /[ deyeley, EqIV-4

ou f;, correspond a la fécondité par femelle de la classe 7 au mois & en nombre de juvéniles
produits par femelle et par mois ; s7, au sex-ratio au mois & ; nemb;, au nombre d’embryons par
temelle de la classe 7 au mois £ ; percrepro,  au pourcentage de femelles en reproduction de la classe
/au mois £ en % ; Az, a la durée en jours de la période de suivi au mois £ et deyele, a la durée en

jours du cycle de reproduction au mois £.
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Dans ce calcul des taux de fécondité, nous avons fait différentes hypotheses simplificatrices :

e nous avons supposé la sex-ratio équilibré (autant de males que de femelles dans les
juvéniles produits par chaque femelle) : s» = 0,5. Cette hypothése nous a semblé réaliste
au regard de la proportion de males et de femelles que nous avons observée durant le
suivi démographique.

e nous avons considéré que le nombre d’embryons nbemb,, par femelle était identique entre

les mois pour nos différentes classes (¢ paragraphe 2.2.1.3)

Nous obtenons ainsi les taux de fécondité pour chacune des 7 classes d’adulte et chacun des £
mois de I'année. Ils sont résumés dans le Tableau IV-4. Nous voyons qu’ils sont tres faibles
voire nuls a la fin de 'automne et durant ’hiver puis qu’ils augmentent progressivement jusqu’a
¢tre maximaux au printemps et en été. Etant donné que la fécondité a été considérée comme
constante tout au long de I'année, ces variations des taux de reproduction sont liées 1- aux
variations saisonnieres du pourcentage de femelles en reproduction et 2- a la variabilité
saisonniere de la durée d’interponte. En effet, lors des mois les plus chauds, les femelles se
reproduisent entre une et deux fois durant le mois alors qu’en hiver la durée du cycle peut

atteindre plusieurs mois.

Tableau IV-4 : Estimation des taux de fécondité £« pour les trois classes d’adultes (7 = 3 a 5) de

G. fossarum lors des k mois du suivi de population (production de juvéniles par mois et par

femelle).
Classe

Mois 5 ) 5

Novembre 2008 (£ = 1) 0,03 0,02 0,04
Décembre 2008 (£ = 2) 0,05 0,05 0,08
Janvier 2009 (£ = 3) 0,01 0,22 0,49
Février 2009 (£ = 4) 0,11 0,45 0,99
Mars 2009 (£ = 5) 0,31 0,70 1,36
Avril 2009 (£ = 6) 0,39 0,72 1,39
Mai 2009 (£ = 7) 1,45 3,45 7,07
Juin 2009 (£ = 8) 0,93 2,02 4,26
Juillet 2009 (£ = 9) 0,75 1,67 2,66
Aot 2009 (£ = 10) 1,30 2,61 5,83
Septembre 2009 (£ = 11) 0,74 1,25 2,41
Octobre 2009 (£ = 12) 0,11 0,55 1,22
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2.3.2 Estimation des taux de transition P«

Les taux de transition P, correspondent a la proportion d’individus d’une classe de taille 7
au mois £ qui vont se retrouver dans une classe de taille / au mois & + 1. Ils sont une
combinaison de la proportion d’individus de la classe 7 qui survivent entre le mois £ et le mois £
+ 1 notée s, et de la proportion d’individus qui passeront de la classe 7 a la classe j via la

croissance notée g, (ou resterons dans la meéme classe de taille lorsque 7 = /).

2.3.2.1 Calcul des taux de passage g+ de la classe 7 a la classe / pour chacun des £ mois de

Pannée

A partir de nos prédictions sur le taux de croissance des individus, nous avons pu estimer
les taux de passage d’une classe de taille 2 une autre pour chacune des classes et chacun des mois.
Pour cela, nous avons dans un premier temps calculé, en prenant la température mensuelle
moyenne de chaque mois £, I’évolution de chacune des classes de taille 7 entre le mois £ et le mois

£+ 1 selon la formule :

L
Ljepr = Lovasc) 14| 751 | e

Lie

(— (0,0014 o - 0,0032) A,éj
& EqIV-6

oul,, ,, correspond a la taille en mm des individus de la classe 7 au mois & + 7, L, correspond a
la taille en mm des individus de la classe 7 au mois £, Lzax correspond a la taille maximale en mm

des femelles, Ak a la durée en jours du mois £ et O, a la température moyenne du mois 4 en °C.

Nous avons ainsi pu déterminer dans un second temps les taux de transition de la classe 7
vers la classe / pour chacune des classes de taille lors de chacun des mois £. Pour cela, nous avons
estimé la proportion pour chaque classe de taille des individus passant d’une classe a une autre

(ou restant dans la méme classe) (Figure IV-7 ; Tableau IV-5).
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Nous avons fait ’hypothese que les individus sont distribués de maniere uniforme au sein
de chacune des classes de taille. Selon les mois et les classes, nous observons des variations
importantes de ces taux de transition, les individus pouvant grandir de plusieurs classes de tailles
lors des mois les plus chauds ou au contraire rester majoritairement dans leur classe de taille
initiale lors des mois d’hiver. Pour la dernicre classe de taille, il n’y a logiquement qu’un seul taux

de transition égale 1 étant donné que tous les individus restent dans cette classe.

811 812 413

L+ 1 l Ji |

Figure IV-7 : Illustration théorique du calcul des taux de transition pour la classe J1.
grrcorrespond a la proportion d’organismes restant dans la classe J1, gi2a la proportion passant dans la

classe J2 et g75 4 la proportion passant dans la classe Al apres un mois de croissance des organismes.

2.3.2.2 Estimation des taux de survie s;des 7 classes pour chacun des £ mois de 'année

Nous n’avons pas pu étudier directement les taux de survie mensuels des différentes
classes de taille de manicre expérimentale. En effet, lors de Pexposition 7z situ d’organismes,
notamment 2z des méthodologies d’encagement, les survies observées ne prennent pas en
compte les interactions biotiques telles que la prédation ou la compétition ni I'influence de
I’habitat et ne sont donc pas représentatives des survies réellement observées dans la population.
Les méthodologies de capture — marquage — recapture sont parfois utilisées, notamment chez les
poissons (Hanson et al. 2005). Cependant, ces méthodes sont bien adaptées pour des organismes
de grande taille mais n’étaient pas envisageables dans notre cas avec des invertébrés de petite
taille tels que les gammares. En effet, il aurait été d’une part tres complexe de marquer des

individus de maniere durable et d’autre part tres difficile de les recapturer le mois suivant.
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Nous avons donc di estimer les taux de survie autrement. Pour cela, nous avons comparé
pour un mois £ donné les densités d’individus observées au mois £ + 7 sur le terrain lors du suivi
démographique aux densités théoriques calculées a partir des taux de fécondité et des taux
transition de chaque classe calculées précédemment. Nous avons alors fait ’hypothese que la
différence entre les densités observées et les densités théoriques dans chacune des classes
correspondaient aux taux de survie des individus. Nous avons ainsi pu calculer des taux de survie
pour chacun des mois (Tableau I'V-6).

Nous obtenons, pour certains mois, des taux de survie supérieurs a 1, en particulier en
novembre 2008, avril 2009 et aott 2009. Ces résultats signifient que pour certains mois, nous
observons un excédent d’organismes par rapport a nos prédictions. Deux hypotheses sont alors
possibles : 1- cet excédent correspond a des apports d’organismes provenant de 'amont de la
station, en particulier de juvéniles puisque nous observons ce type de survie principalement pour
les classes J1 et J2 a certaines périodes de 'année. 2- notre méthode d’échantillonnage n’est pas
assez précise et conduit a des estimations pas assez répétables des densités entre les différents
mois. Nous avons donc décidé de paramétrer trois modéles de dynamique de population : un
premier en conservant les taux de survies estimés précédemment (modl) (Tableau IV-6), un
deuxieme ou nous avons pondéré les taux de survie en calculant la moyenne géométrique des
taux observés lors des mois £ — 7, t et £ + 7 dans le but d’atténuer I'influence d’observations
aberrantes de certains mois (Tableau IV-7) (mod2) et un troisieme ou nous avons fix¢é les taux

de survie supérieurs a 1 a une valeur maximale de 1 (mod3).

Tableau IV-6 : Estimation des taux de survie de apparents G. fossarum pour les cinq classes de

taille lors des différents mois du suivi de population

Mois 5 55 55 5 55

Novembre 2008 3,19 2,82 1,78 0,91 0,73
Décembre 2008 0,60 0,61 0,75 0,77 0,79
Janvier 2009 0,54 0,33 0,21 0,26 0,53
Février 2009 0,47 131 132 110 0.42
Mars 2009 022 0,75 0,79 0.58 0.29
Avril 2009 2,01 1,65 121 138 0.52
Mai 2009 0,56 0,29 0,79 0,56 0,08
Juin 2009 1,83 0,29 1,54 0,90 0,51
Juillet 2009 0,68 0,33 0,34 0,82 0,24
Aotit 2009 112 1,56 194 1,06 0.20
Septembre 2009 0,92 0,77 027 021 0.40
Octobre 2009 0,94 0,82 0,84 0,71 0,54
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Tableau IV-7: Estimation des taux de survie corrigés de G. fossarum par «lissage » sur une

fenétre de trois mois pour les cinq classes de taille lors des différents mois du suivi de population

Mois 5 55 3 5, 55

Novembre 2008 1,01 0,83 0,66 0,57 0,68
Décembre 2008 1,01 0,83 0,66 0,57 0,68
Janvier 2009 0,57 0,65 0,60 0,61 0,56
Février 2009 0,43 0,69 0,61 0,55 0,40
Mars 2009 0,67 1,17 1,08 0,96 0,40
Avril 2009 0,69 0,71 0,91 0,77 0,23
Mai 2009 1,37 0,52 1,14 0,89 0,28
Juin 2009 1,00 0,31 0,75 0,75 0,22
Juillet 2009 1,30 0,54 1,00 0,92 0,29
Aott 2009 0,99 0,74 0,56 0,57 0,27
Septembre 2009 1,08 1,00 0,76 0,55 0,35
Octobre 2009 1,08 1,00 0,76 0,55 0,35

2.4 Caractérisation de la dynamique de la population annuelle

Le produit des matrices de Leslie mensuelles M, nous permet d’obtenir une matrice de
Leslie annuelle L de dimension 5. L’étude analytique de cette matrice nous fournit alors différents
indicateurs démographiques de la dynamique de la population. I.a matrice L est une matrice
primitive. Aussi, en appliquant le théoréme de Perron-Frobenius, nous pouvons dire que L
présente une premicre valeur propre dominante A qui correspond au taux d’accroissement
asymptotique de la population (Caswell 2001). Cet indicateur de fitness populationnel correspond
au taux de croissance qui serait atteint par la population au bout d’un certain nombre d’années si
I'ensemble des parameétres biologiques et donc des conditions environnementales restaient les
mémes au cours du temps. Le vecteur propre a droite w permet aussi de déterminer la structure
asymptotique en taille de la population, c'est-a-dire la répartition a I’équilibre des cinq classes de
taille. Par ailleurs, le vecteur propre a gauche v associé a A permet d’obtenir les valeurs
reproductives des différentes classes de taille (valeurs pouvant étre définies comme la proportion
que représente chaque classe d’individus dans « ’'ascendance des générations futures » (Caswell

2001 ; Chaumot 2002).

236



Des effets individuels aux effets populationnels

Le taux d’accroissement asymptotique annuel de la population A est de 3,78 avec le
modele calibré avec les taux de survie apparents (modl), de 1,53 avec le modéle paramétré avec
les taux de survie lissés (mod2) et de 1,26 avec le modéle avec les taux de survie plafonnés a 1

(mod3). Ceci correspond dans les trois cas a une croissance potentielle de la population (A > 1).

Nous avons également caractérisé les structures en taille stables aux différentes saisons
pour nos trois modeles. Pour cela, il suffit de modifier 'ordre de départ dans la succession des
matrices mensuelles My lors du calcul de L. Ainsi, les structures en taille, correspondant aux
pourcentages des différentes classes de taille a Péquilibre, sont représentées sur la Figure IV-8.
La structure automnale correspond a la structure a la fin du mois de novembre, la structure

b
hivernale a celle a la fin du mois de février, la structure printaniere a celle a la fin du mois de juin
bl

et la structure estivale a celle a la fin du mois de septembre.

En comparant les distributions en taille stables de chaque classe de taille avec les
proportions d’individus de chaque classe obtenues lors du suivi démographique, nous voyons que
les trois modeles prédisent des structures saisonnicres cohérentes avec les observations zz situ
méme si en été, les modeles ont tendance a sous-estimer légerement la proportion de J2. Les flux
démographiques relatifs (c'est-a-dire la « mécanique saisonniere » de la population) entre les
différentes classes d’individus sont donc bien modélisés. Les trois modécles, malgré des
prédictions tres différentes au niveau du taux de croissance asymptotique, présentent des
structures stables proches qui constituent une description vraisemblable de la dynamique d’une

population de gammares.

La valeur absolue des différents parametres démographiques présentés dans cette partie
n’ont en fait que peu d’intérét par rapport aux objectifs de ce travail. Le véritable intérét réside en
réalité dans Dlanalyse des modifications qui affectent ces indicateurs populationnels lors de
I'impact de contaminations observé au niveau individuel sur les traits de vie »iz des bioessais au
laboratoire (e.g., dans le cadre d’approche a priori de Ieffet d’une substance chimique) ou 7 situ

(e.g., dans le cadre de démarches de biomonitoring).
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Figure IV-8 : Evolution saisonniére de la structure en taille stable de la population de G. fossarum
(A) Structure en taille stable pour le modele mod1 ; (B) Structure en taille stable pour le modele mod2 et

(C) Structure en taille stable pour le modele mod3

2.5 Variabilité saisonniere de la dynamique

Nous avons caractérisé les variabilités saisonni¢res de la dynamique de notre population.
Pour cela, nous avons calculé quatre matrices saisonnicres résultant du produit des trois matrices
M, des mois de chaque saison (mars — avril — mai pour la matrice printani¢re Ly, juin — juillet —
aout pour la matrice estivale Ly, septembre — octobre — novembre pour la matrice automnale L,
et décembre — janvier — février pour la matrice hivernale Ly). Nous obtenons ainsi quatre
matrices de dimension 5 qui nous permettent de simuler la dynamique de notre population sous
des scénarios de «saisons éternelles ». De la méme facon que pour la matrice annuelle, nous
avons considéré trois scénarios différents : un avec les survies apparentes estimées a partir du
suivi démographique, un avec les survies corrigées et un avec les survies limitées a 1. Bien que
n’ayant pas de grande signification d’un point de vue biologique (étant donné que ces scénarios
sont impossibles), les indicateurs de fitness populationnelle calculés a partir de ces matrices
saisonnieres nous permettent de déterminer quelles sont les saisons clefs pour la dynamique de

cette population.
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Ces matrices sont toutes primitives. Nous pouvons déterminer de la méme maniere que
pour la matrice annuelle les différents indicateurs populationnels. Nous avons choisi de ne
présenter que les résultats concernant le taux d’accroissement asymptotique A (Figure IV-10).
Etant donné que les matrices saisonnicres ne correspondaient pas a des durées strictement
similaires en raison des différences dans les dates des suivis de population (Tableau IV-1), nous

avons corrigé les valeurs de A obtenues en les ramenant a un A sur une période de 30 jours :

30

z (nombre de jours de la saison\)/x

corrigé ~ Eq IV-7
Les différents taux de croissance asymptotique obtenus sont reportés sur la Figure I'V-9.
Nous observons le méme profil pour les trois modeles avec des taux de croissance forts en été et
en automne et plus faibles au printemps et en hiver. Cependant, les variations de A sont plus
marquées pour le modele avec les survies apparentes (Figure IV-9 A) en raison d’une plus
grande variabilité saisonnicre des taux de survie. Cette variation saisonniere du taux de croissance
asymptotique de la population est cohérente avec les observations de Smit (2006) sur une
population du crustacé amphipode C. volutator qui rapporte des variations importantes de A avec

la variation de la température de I'eau.

207 20 7 20
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Figure IV-9 : Variations saisonniéres du taux de croissance asymptotique A de la population de G.
fossarum.

(A) Taux de croissance asymptotique pour le modele mod1 ; (B) Taux de croissance asymptotique pour le
modele mod2 et (C) Taux de croissance asymptotique pour le modele mod3. Chaque A est calculé a partir
des matrices saisonnicres (simulation de saisons éternelles) et ramené a une durée de un mois afin de les

rendre comparables entre eux.
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2.6 Sensibilité aux parametres démographiques

Nous avons étudié Peffet sur le taux d’accroissement asymptotique de la population A des
variations des valeurs choisies pour les différents parametres. Pour cela, nous avons appliqué
successivement une diminution de 10 % des valeurs de survie (s, 5, §;, §, et 55), une diminution de
10% du taux de croissance individuel (r, Eq IV-2), une diminution de 10% de la fécondité

(nbemb ; Eq IV-4) et enfin une augmentation de 10% de la durée du cycle de reproduction (deycle ;
EqIV-4).

2.6.1 Sensibilité annuelle

La Figure IV-10 rend compte des variations de A pour nos trois modeéles modl, mod2 et
mod3. Nous voyons que pour les trois modeles, A est particulierement sensible aux variations des
taux de survie des deux classes de juvéniles (s, et s5,). Ainsi, une diminution de 10% des taux de
survie sur ces classes de taille conduit a une diminution de plus de 30% du taux de croissance de
la population. Concernant les marqueurs de reproduction, que ce soit la fécondité ou la durée du
cycle de reproduction, le taux de croissance asymptotique de la population se révele également
assez sensible avec une diminution de 20 % de A dans les deux cas. En revanche, la dynamique de

la population apparait moins sensible aux survies adultes a la modification du taux de croissance

individuel.
B mod1
O mod2
40 7 O mod3
< 30
()
©
c
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>
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Figure IV-10 : Sensibilité du taux d’accroissement asymptotique annuel A de la population de G.

fossarum aux paramétres de survie, de fécondité et de croissance (réduction de 10 %).
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2.6.2 Sensibilité saisonniére

II nous a semblé particulicrement pertinent de nous intéresser aux différences
saisonnicres de la sensibilité de notre population dans le contexte de ce travail. En effet, bien que
certaines contaminations des milieux aquatiques puissent étre considérées comme relativement
continues tout au long de l'année (e.g, contaminations métalliques, urbaines), d’autres sont au
contraire tres ponctuelles (e.g, utilisation de pesticides, by-pass de STEP). Dans ce second cas de
figure, si la sensibilit¢é démographique de la population est variable en fonction des saisons, les
effets populationnels pourront étre treés différents selon la date de I'épisode de contamination.
Afin de caractériser les variations saisonnicres de la sensibilité de notre population, nous avons
regardé l'influence d’une modification de 10% des différents parametres démographiques sur le
taux d’accroissement asymptotique annuel de la population A en utilisant les matrices saisonnicres
définies précédemment. La Figure IV-11 rend compte des variations de A observées lors des
différentes saisons et pour les trois types de modeles. Les différentes valeurs de A estimées sont
toutes ramenées a une durée de 30 jours afin de pouvoir comparer les différentes saisons entre

elles.

Encore une fois, les réponses observées pour les trois types de modeles sont trés proches.
Le taux d’accroissement de la population se révele, de la méme fagon que pour la sensibilité
annuelle, particulicrement sensible aux survies juvéniles (s1 et s2) au printemps, en été et en
automne. En revanche, en hiver, la sensibilité liée aux survies juvéniles diminue et la dynamique
de la population se révele alors beaucoup plus sensible a la survie des adultes. Concernant les
parametres en lien avec la reproduction, nous observons une sensibilité importante au printemps
et en été, et tres faible en hiver et en automne. Ceci s’explique par les trés faibles taux de
reproduction observés lors de ces deux saisons. Enfin, concernant la croissance, nous observons
un profil surprenant. En effet, le taux d’accroissement de la population se révele particulierement
sensible a une diminution du taux de croissance en été mais tres peu pour les autres saisons. Dans
certains cas, en particulier en automne pour le modéle modl, nous observons méme une
augmentation du taux d’accroissement de la population lorsque le taux de croissance individuel
diminue. Cette modification « contre intuitive » du A s’explique par le fait que pour certains mois,
la survie des adultes de la classe 5 est tres basse. Lorsque les taux de croissance individuels 7 sont
diminués, un individu aura alors un taux de survie plus grand et pourra avoir plus d’épisodes de
reproduction en restant plus longtemps dans les classes de taille plus petites. Ceci est accentué

avec le modele utilisant les survies apparentes non corrigées en raison des forts taux de survie des

241



Chapitre IV~

premicres classes. Nous voyons que lorsque nous limitons les taux de survie a 1, nous

n’observons plus ce type de profil.
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Figure IV-11 : Sensibilité saisonniére du taux d’accroissement asymptotique mensuel A de G.
fossarum aux paramétres de survie, fécondité et croissance.

(A) Sensibilité du taux d’accroissement asymptotique pour le modéle modl ; (B) Sensibilit¢ du taux
d’accroissement asymptotique pour le modele mod2 et (C) Sensibilité du taux d’accroissement

asymptotique pour le modeéle mod3.
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3 Construction du modéle chez Potamopyrgus antipodarum

3.1 Structure du modele mathématique

La population modélisée est une population de P. antipodarum sur le Rhone au niveau de la
commune de Creys-Malville (longitude : 05°27' 55.3" E, latitude : 45°46' 30.7" N, Rhone, France,
¢ Chapitre II).

Comme pour G. fossarum, nous avons opté pour un modele de Leslie en classes de taille
afin de décrire la dynamique de cette population. Le choix de tels modeles nous a semblé bien
adapté étant donné que les traits de vie et les processus métaboliques sont également corrélés a la
taille chez cette espece plutot qua 'age de 'individu (qui n’est de toute fagon pas estimable) et
que le cycle de vie ne se décompose pas en une succession de stades de développement. Les
suivis démographiques ainsi que les différentes expérimentations menées sur cette population
(dont les résultats seront détaillés dans la suite de cette partie) nous ont, selon les mémes criteres

que pour la population de gammares, guidés dans la définition de ces différentes classes.

Ainsi, nous avons structuré la population en cinq classes de tailles : deux classes de juvéniles
et trois classes d’adultes. La premiere classe (J1) correspond a des juvéniles ayant une taille
supérieure ou égale a la taille a la naissance et strictement inférieure 2 2 mm ; la deuxieme classe
(J2) correspond a des juvéniles ayant une taille supérieure ou égale a 2 mm et strictement
inférieure a 3,5 mm (Cette taille de 3,5 mm correspond a la taille a la maturité sexuelle que nous
avons mise en évidence lors du suivi démographique et qui est cohérente avec les observations
d’études précédentes (Gust 2010) ; la troisieme classe (Al) correspond aux petites femelles ayant
une taille supérieure ou égale a 3,5 mm et strictement inférieure a 4,2 mm ; la quatricme classe
(A2) correspond a des femelles ayant une taille supérieure ou égale a 4,2 mm et strictement
inférieure a 4,8 mm et enfin la cinquieme classe (A3) correspond a des femelles ayant une taille
supérieure ou égale a 4,8 mm. A partir de ces différentes classes, nous avons pu définir le cycle de

vie de cette population de P. antipodarum (Figure IV-12) :
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F,, F,, F,;
P, P,; P, P,
— — — —
Pu a P,, & P, P, Py
P, ; pP,, P;;

Figure IV-12 : Graphe du cycle de vie de P. antipodarum avec une discrétisation en cinq classes
de taille.

Les I correspondent a la fécondité de chacune des classes d’adultes, les Pje correspondent aux taux de
passage individuel de la classe 7 a la classe j (lorsque 7 = /, il s’agit donc du taux d’individus qui restent dans

la méme classe) entre deux mois successifs.

Comme pour le gammare, nous avons opté pour un pas de temps mensuel. Nous avons
ainsi paramétré un modele pour chacun des mois de notre année de suivi afin de pouvoir tenir
compte de la variabilité saisonniere de la dynamique de la population étudiée. Nous avons
considéré que la population était constituée uniquement de femelles, étant donné que nous
n’avons observé aucun male lors du suivi mensuel. Cette composition de la population
uniquement de femelles est cohérente avec les observations d’autres études qui soulignent le fait
que seul les lignées parthénogénétiques sont présentes en Europe (Ponder 1988 ; Schreiber et al.

1998 ; Gerard and Dussart 2003). Ainsi toute la population est prise en compte dans le mode¢le.

3.2 Données biologiques

3.2.1 Stratégie d’acquisition des données biologiques

Afin d’estimer les différents parametres du modele de dynamique de population (eg,
técondité, pourcentage de femelles en reproduction, taille a la maturité sexuelle, taux de
croissance...), nous avons mis en place une approche expérimentale comprenant: 1- un suivi
démographique mensuel de la population et 2- des encagements 7z situ d’organismes issus de la

population.
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Contrairement au gammare, poutr P. antipodarum nous avons estimé les différents traits de
vie (reproduction, croissance) uniquement a partir des résultats des expérimentations zz situ. Au
départ, nous avions envisagé de procéder selon la méme démarche pour les deux espéces en
caractérisant au laboratoire la variabilité saisonniere des traits de vie (sous ’hypothese d’une
influence principale de la température) puis en validant ces observations par des encagements 7
sitn aux différentes saisons. Cependant, chez P. antipodarum, la mise en place d’expérimentations
au laboratoire s’est révélée beaucoup plus compliquée que pour G. fossarum. En effet, nous avons
réalisé des expérimentations selon des protocoles décrits dans la littérature (Gust et al. 2009 ;
Gust et al. 2011a) mais nous avons observé des taux de croissance et de reproduction tres faibles,
méme a des températures décrites comme optimales pour cette espece. Ces résultats s’expliquent
probablement par de mauvaises conditions d’exposition (sans sédiment) et d’alimentation (a base
de nourriture pour poisson de type Tetramin ®) des organismes. Nous avons donc décidé de ne
pas utiliser les résultats de ces expérimentations et de nous appuyer uniquement sur des données

collectées sur le terrain.

3.2.1.1 Suivi de terrain annuel

Un suivi sur le terrain de la population a été réalisé mensuellement entre octobre 2009 et

octobre 2010 (¢ protocole décrit dans le Chapitre IT) avec pour objectifs :

° de mesurer Iévolution des densités et de la structure en taille de la population au cours de
I’année.
° de suivre Pactivité de reproduction des femelles au cours de l'année (eg, nombre

d’embryons dans la poche embryonnaire, pourcentage de femelles en reproduction...).

Durant le suivi de population, la température de I’eau était suivie en continu tout au long
de T'année. Le Tableau IV-8 récapitule les dates des différents suivis mensuels, ainsi que la
température moyenne de 'eau mesurée entre deux dates du suivi. Le nombre de jours entre deux

suivis est également indiqué.
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Tableau IV-8 : Récapitulatif des dates des différents suivis mensuels de P. antipodarum ainsi que

de la température moyenne de ’eau mesurée pour chacun des mois.

Code mois Période du suivi Durée (jours)  Température
moyenne (°C)
Octobre 2009 19/10/09 au 19/11/09 31 11,3
Novembre 2009 19/11/09 au 18/12/10 29 8,5
Décembre 2009 18/12/09 au 18/01/10 31 5,2
Janvier 2010 18/01/10 au 18/02/10 31 45
Février 2010 18/02/10 au 19/03/10 29 5,9
Mars 2010 19/03/10 au 20/04/10 32 9,1
Auvril 2010 20/04/10 au 17/05/10 27 12,6
Mai 2010 17/05/10 au 22/06/10 36 15,8
Juin 2010 22/06/10 au 19/07/10 27 21,5
Juillet 2010 19/07/10 au 19/08/10 31 20,8
Aot 2010 19/08/10 au 20/09/10 32 18,6
Septembre 2010 20/09/10 au 22/10/10 32 15,3
Octobre 2010 22/10/10 au 18/11/10 27 10,6

3.2.1.2 Encagement i situ

Nous avons réalis¢ 10 campagnes d’encagements 7z situ de 21 jours (¢ protocole décrit
dans le Chapitre II) en continu durant une année, a I'exception des périodes ou les densités
d’individus étaient trop faibles pour pouvoir collecter suffisamment d’organismes pour les

expériences (entre février et mai). Nous avions pour objectif d’estimer la variabilité saisonniere :

. de la fécondité des femelles en terme de nombre de juvéniles pondus.

o des taux de croissance individuels des organismes.

Lors des différents encagements, nous avons parfois pu étudier uniquement la croissance
ou uniquement la reproduction en fonction de 'abondance des différentes catégories d’individus
lors des prélevements. Pour les encagements ou seule la reproduction a pu étre mesurée, nous
aurions pu essayer d’estimer la croissance a partir des adultes étant donné que nous avions des
mesures des individus au début et a la fin de 'exposition. Cependant, la prise de taille sur des

adultes n’était pas suffisante pour ajuster un modele de croissance pertinent. Ainsi au final, nous
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avons pu ¢étudier la croissance durant sept campagnes d’encagements et la reproduction durant
huit campagnes (Tableau IV-9). Les conditions expérimentales des différentes campagnes
d’encagements ainsi que les marqueurs qui ont pu étre étudiées sont également résumées dans le

Tableau IV-9.

Tableau IV-9 : Récapitulatif des dates des différents encagements in situ de P. antipodarum ainsi

que de la température moyenne de ’eau mesurée et des marqueurs qui ont pu étre mesurés.

Code Date Température Trait de vie mesuré
moyenne (°C) Croissance Reproduction
Caging 1 20/10/09 au 09/11/09 11,7 OUl OuUl
Caging 2 18/01/10 au 08/02/10 4,8 OUul OUul
Caging 3 18/05/10 au 10/06/10 15,7 OUl NON
Caging 4 10/06/10 au 28/06/10 16,9 OUul Oul
Caging 5 28/06/10 au 20/07/10 22,7 OUl OUl
Caging 6 20/07/10 au 11/08/10 20,9 OUl OUuUl
Caging 7 11/08/10 au 06/09/10 19,1 NON OUul
Caging 8 06/09/10 au 02/10/10 17,5 NON OUI
Caging 9 02/10/10 au 22/10/10 14,7 NON OUul
Caging 10 22/10/10 au 15/11/10 10,8 OUI NON

3.2.2 Evolution des densités et des structures en taille

Le suivi démographique nous a permis d’estimer les densités ainsi que la répartition des
individus dans chacune des classes de taille du modele (Figure IV-13). Nous observons de fortes
variations saisonnicres avec des pics d’abondance a la sortie de I’été et durant 'automne puis une
trés forte diminution en fin d’hiver et au printemps. Contrairement a la population de gammares
qui persistait durant la période froide a partir d’'une majorité d’adultes, chez P. antipodarum la
population est constituée pendant le passage de la mauvaise saison par une majorité de juvéniles,

les adultes étant tres rares entre février et juin.

Nous avons également pu estimer une taille a la naissance de 0,5 (0,1) mm environ et une
taille maximale de 5,2 (0,3) mm. Ces deux mesures se sont révélées constantes tout au long de
notre suivi démographique et sont cohérentes avec les observations d’autres études (Michaut

1968 ; Ponder 1988 ; Sternberg et al. 2010).
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3.2.3 Estimation des taux de reproduction

3.2.3.1 Evolution de I’état reproducteur des femelles

Lors du suivi démographique, nous avons évalué I’état reproducteur des individus en
disséquant et en analysant chaque mois 60 organismes. Ces individus étaient sélectionnés pour

couvrir une large gamme de taille dans le but :

e d’estimer la taille a la maturité sexuelle

e d’estimer le pourcentage de femelles en reproduction (ie, femelles gravides) pour
chacune des classes de taille du modele.

e de déterminer I'influence de la taille sur la fécondité (7.e, nombre d’embryons dans la
poche embryonnaire)

e d’étudier la variabilité saisonniére de la fécondité

Nous observons une taille a la maturité sexuelle de 3,5 (0,2) mm cohérente avec les
estimations d’autres études sur P. antipodarum (Zaranko et al. 1997 ; Schreiber et al. 1998 ; Gust
2010). Nous avons pu vérifier que la population était bien constituée uniquement de femelles
puisque nous n’avons observé aucun male lors de la dissection des individus (soit plus de 700

organismes au total).

Concernant les taux de reproduction (c'est-a-dire la proportion d’organismes possédant des
embryons dans leur poche embryonnaire), ils sont globalement tres élevés pour les organismes
ayant une taille supérieure a 4,2 mm (correspondant donc aux classes A2 et A3 du cycle de vie)
(Tableau IV-10). Ainsi, nous observons pour ces deux classes des taux supérieurs a 90 % pour
tous les mois du suivi. Pour les organismes ayant une taille comprise entre la taille a la maturité
sexuelle et 4,2 mm (correspondant aux adultes de la de la classe Al), nous observons des taux de

reproduction plus faibles avec environ 50 % entre novembre et mai et 80% entre juin et octobre.
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Tableau IV-10 : Evolution du pourcentage de femelles de P. antipodarum en reproduction au

cours de ’année de suivi.

Code mois % classe Al % classe A2 % classe A3
Octobre 2009 0,73 1 1
Novembre 2009 0,61 1 1
Décembre 2009 0,41 1 1
Janvier 2010 0,50 1 1

Février 2010 0,40 0,94 0,97

Mars 2010 0,42 1 1
Avril 2010 0,66 1 1
Mai 2010 0,52 1 1
Juin 2010 0,86 1 1
Juillet 2010 0,77 1 1
Aout 2010 0,80 0,92 1
Septembre 2010 0,83 0,95 1
Octobre 2010 0,76 0,96 1

Nous avons estimé la fécondité potentielle de chaque organisme en comptant le nombre
d’embryons dans la poche embryonnaire. Nous observons une augmentation significative du
nombre d’embryons dans la poche embryonnaire avec la taille des organismes pour les trois

classes de tailles (test de Kruskal et Wallis, p < 10™").

Lorsque nous considérons I'ensemble des mois de 'année, nous observons des variations
mensuelles significatives du nombre d’embryons a I'intérieur de chacune des classes de taille (test
de Kruskal et Wallis, p = 0,03 ; p < 10™""; p < 10” pour les classes Al, A2 et A3 respectivement).
Cependant, ces valeurs de fécondité ne permettent pas d’avoir acces a la fécondité réelle des
individus par unité de temps comme cela est nécessaire pour calibrer les modéles de dynamique
de population mais a une fécondité potentielle des femelles. En effet, contrairement au gammare
chez qui le nombre d’embryons par femelle pouvait étre assimilé au nombre de juvéniles produits
a la fin du de chaque cycle de mue ; chez P. antipodarum, le nombre d’embryons dans la poche
n’est pas représentatif du nombre de juvéniles qui seront pondus par un individu pendant une
période donnée étant donné que la ponte est continue et que le stock d’embryons est
continuellement renouvelé. C’est pour cette raison que nous avons réalisé des encagements 7 situ

afin de quantifier le nombre de juvéniles produit par un individu pendant une période donnée.
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Nous observons que les femelles ne pondent (et donc ne se reproduisent) que lorsque la
température est supérieure a 10,8 °C (Figure IV-15). Lorsque nous considérons uniquement les
mois ou la température est supérieure a ce seuil, nous n’observons plus de différences mensuelles
du nombre d’embryons dans la poche embryonnaire pour les trois classes de tailles (test de
Kruskal et Wallis, p = 0,16 ; p = 0,18 ; p = 0,39 pour les classes Al, A2 et A3 respectivement).
Ainsi, lors des mois de reproduction, les femelles de la classe Al ont en moyenne 12,2 embryons
dans leur poche embryonnaire, celles de la classe A2 24,3 et celles de la classe A3 37,6 (Figure
IV-14).

Lors des mois froids, les femelles ne se reproduisent pas mais conservent quand méme un
stock d’embryons dans leur poche, en plus faible quantité que lors des mois de ponte. Ce stock
permet probablement aux femelles de pouvoir recommencer a pondre des que des conditions

favorables se présentent de nouveau.
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Figure IV-14: Fécondité potentielle moyenne des femelles de P. antipodarum (en nombre
d’embryons par femelle dans la poche embryonnaire) pour chacune des trois classes d’adultes.

Les boites s’étendent du premier au troisieme quartile de la distribution des mesures avec le trait noir qui
correspond a la médiane. Les moustaches s’étendent jusqu’aux valeurs extrémes des mesures ne dépassant

pas 1,5 fois I’écart interquartile.
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3.2.3.2 Estimation de la fécondité des femelles

Pour les huit campagnes d’encagements, nous avons utilisé des organismes de taille
homogene : 4,5 (0,2) mm correspondant a des adultes de la classe A2. Nous avons étudié la
fécondité en récupérant et en comptant les juvéniles produits a la fin de Pexposition. Nous avons
ainsi estimé la fécondité, exprimée en néonates (.¢., nouveaux-nés) produits par individu et par

jour, selon la formule :

- (nbnéonates)
(( ninit+ nfin )/ 2) At EqIV-8

ou fec correspond a la fécondité, nbnéonates au nombre de juvéniles produits, #znit au nombre
d’organismes au début de exposition, #fin au nombre d’organismes a la fin de Pexposition et A7 a

la durée en jour de 'exposition.

Nous observons une forte variabilité saisonniere de la fécondité (Figure IV-15). Nous
avons fait ’hypothése que les variations de température étaient le principal facteur expliquant
cette variabilité. En effet, lors de encagement réalisé en hiver (Caging 2), nous avons observé une
reproduction nulle pour une température moyenne de 4,8 °C puis lors des autres encagements,
nous voyons que la quantité de néonates produits suit une distribution en cloche en lien avec la
température de I'eau.

Nous avons alors ajusté, par régression non linéaire, un modéle a seuils avec: 1- une
reproduction nulle entre 0 °C et une température seuil a partit de laquelle les femelles
commencent a se reproduire ; 2- une relation polynomiale entre la fécondité et la température a
partir de cette température seuil et jusqua une température maximale a partir de laquelle la
reproduction devient nulle et enfin 3- une reproduction a nouveau nulle apres cette température
maximale de reproduction.

Pour la fonction polynomiale, nous obtenons la relation suivante en fécondité et

température :
fee = —=0,01 ®~7+ 0,50 ®— 3,79 EqIV-9

ou fec correspond a la fécondité des individus (juvéniles par jour et par individu) et © a la

température de I'eau (°C).
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Ainsi, nous prédisons une reproduction nulle jusqu’a 10,8 °C puis, le nombre de juvéniles
pondus suit une courbe en cloche avec une reproduction maximale pour une température de
17,8°C pour laquelle une femelle pont en moyenne 0,7 juvénile par jour. Et enfin, a partir de 24,9
°C, la reproduction est de nouveau nulle. Nous voyons que ce modele a seuil s’ajuste bien a nos

observations sur le terrain (Figure IV-15).
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Figure IV-15 : Effet de la température (°C) sur la fécondité réalisée (néonates.jour'.individu-) des
femelles de P. antipodarum.
Les points correspondent aux taux de fécondité observés durant les encagements 7z sitn  réalisés entre

octobre 2009 et novembre 2010 et la courbe au modele a seuil que nous avons ajusté (Eq IV-7).

3.2.4 Estimation des taux de croissance

Pour estimer les taux de croissance lors des encagements ou la croissance a pu étre
mesurée, nous avons mesuré les individus au début et a la fin de exposition. Entre une et trois
classes de taille d’organismes étaient utilisées en fonction de 'abondance des organismes dans la
population. Nous observons une croissance lente des individus a faible température (e.g., caging 2
et caging 10) qui augmente progressivement puis diminue pour les températures plus fortes (e.g,

caging 5 et caging 0).

253



Chapitre I

Nous avons alors ajusté, par régression non linéaire, un modele logistique pour chacun
des encagements avec la fonction #/s. Dans ces modeles logistiques, la taille maximale était fixée a
5,2 mm et la taille initiale correspondait a la taille de départ de chacune des classes. Nous avons
ainsi pu obtenir les taux de croissance observés lors des différentes campagnes. Nous voyons que
les estimations des taux de croissance individuels ainsi obtenus s’ajustent sur les observations

faites lors des différents encagements (Figure I'V-16).

Au regard des résultats aux différentes saisons, la relation entre le taux de croissance
individuel 7 et la température ® a été modélisée par une fonction gaussienne et intégrée dans le

modele logistique (Eq IV-8 et IV-9).

1 init

L= me/ 1+ [L’”‘“ - 1) (@) ) Eq IV-10

Y
f(e)= ! e(_% (@”ﬂD Eq IV-11

ou L(#) correspond a la taille des individu au cours du temps, Lzax a la taille maximale des
individus (fixée a 5,2 mm), Linit a la taille initiale des individus, A7 au temps, © a la température
de I'eau, # et o aux parametres de la loi normale (# correspondant a la température optimale de

croissance et ga ’écart type).

Nous obtenons alors la relation suivante entre le taux de croissance individuel r et la

température O :

18,672—@)2

0,981

r=0,008 + 0,023 e( Eq IV-12

ou 7 correspond au taux de croissance individuel (mm.jour") et © a la température (°C)
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Nous voyons que cette relation entre température et taux de croissance s’ajuste aux

estimation faites pour chaque encagements (Figure I'V-17).

r (mm/jour)
0.02 0.03 0.04
| | |

0.01
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Figure IV-17 : Effet de la température (°C) sur le taux de croissance (mm.jour?) de P.
antipodarum.
Les points correspondent aux taux de croissance estimés pour chacun des encagements iz situ  réalisés

entre octobre 2009 et novembre 2010 et la courbe aux modele global (Eq IV-10).

3.3 Paramétrisation du mod¢le de dynamique de population

Soit 7,,(k) le nombre d’individus de la classe de taille 7 (5 classe possibles: 7 = 1 pour les
J1,7=2pourles J2, 7= 3 pour les Al, 7 = 4 pour les A2 et / = 5 pour les J3) au mois £ (12 mois
possibles: £ = 1, ... , £ = 12 avec 4= 1 pour le mois d’octobre et £ = 12 pour le mois de
septembre). De la méme maniere que pour la population de G. fossarum, 1l est alors possible de
définir 12 matrices mensuelles M, (pour chaque mois £) qui une fois multipliées toutes les unes a
la suite des autres nous permettent de définir une matrice annuelle L et de lier le vecteur

population de 'année # + 7 a celui de 'année 7 (Eq IV-3 et IV-5). A partir des expérimentations
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présentées précédemment, nous avons pu estimer pour chaque matrice My les 17 parametres (Eq

IV-5) et ainsi calculer la matrice L.

3.3.1 Estimation de la fécondité ;¢

Nous avons estimé les taux de reproduction f;, des femelles des 7 classes d’adultes (7 = 3, 4

et 5) pour chacun des £ (£ =1, ..., 12) mois de I'année de suivi selon la formule :

fz’,/é =1y f“z’,,é percreprol;lé Az‘k EqIV-13

ou f,, correspond a la fécondité par femelle et par mois de la classe 7 au mois £ ; 7, au sex-ratio au
mois £ ; fer,, au nombre de néonates pondus par femelle et par jour de la classe 7 au mois £ en
néonates ; percrepro;, au pourcentage de femelles en reproduction de la classe 7 au mois & et A7, a

la durée de la période de suivi du mois £ en jours.

Nous avons fixé la sex-ratio a 1 étant donné que la population est composée uniquement
de femelles. A partir des encagements, nous avons pu estimer la fécondité (c'est-a-dire le nombre
de néonates pondus par jour) pour les individus de la deuxieme classe de taille d’adules (A2).
Pour des raisons méthodologiques, nous n’avons pas pu Pétudier directement pour les deux
autres classes d’adultes. Pour les mois ou nous prédisons une fécondité nulle pour la classe A2,
nous I'avons également considérée comme nulle pour les deux autres classes (Al et A3). Pour les
mois ou elle est non nulle, nous nous sommes servis de nos résultats sur la fécondité potentielle
des femelles obtenus iz I'observation des embryons dans la poche embryonnaire. Nous avons
fait ’hypothése que, bien qu’il ne soit pas représentatif du nombre de juvéniles qui seront pondus
pendant une période donnée, le nombre d’embryons dans la poche embryonnaire en fonction de
la taille était quand méme un indicateur de la fécondité relative des femelles. Nous avons vu que
ce nombre d’embryons était constant durant les mois de reproduction. Nous observons en
moyenne deux fois moins d’embryons pour les individus de la classe Al par rapport a ceux de la
classe A2 (12,2 »s 24,3) et 1,5 fois plus d’embryons pour ceux de la classe A3 par rapport a ceux
de la classe A2 (37,6 »s 24,3). Nous avons donc appliqué ces facteurs a nos estimations pour la
classe A2 afin de prédire le nombre de juvéniles pondu par jour pour les individus des classes Al

et A3.

257



Chapitre I

Nous obtenons ainsi les taux de fécondité pour chacune des classes et chacun des mois. Ils
sont résumés dans le Tableau IV-11. Nous voyons que les taux de reproduction sont nuls entre
novembre et mars (la température est inférieure au seuil de 10,8 °C) puis qu’ils augmentent

progressivement jusqu’a étre maximaux en été.

Tableau IV-11 : Estimation des taux de fécondité £; pour les trois classes d’adultes (/= 3 a 5) de

P. antipodarum lors des k mois du suivi de population (production de néonates par mois et par

femelle)
Classe
Mois 6 /1 5

Octobre 2009 (kK = 1) 1,20 2,73 4,18
Novembre 2009 (k =2) 0,00 0,00 0,00
Décembre 2009 (k = 3) 0,00 0,00 0,00
Janvier 2010 (k = 4) 0,00 0,00 0,00
Février 2010 (k = %) 0,00 0,00 0,00
Mars 2010 (k= 6) 0,00 0,00 0,00
Avril 2010 (k= 7) 2,20 8,02 12,28
Mai 2010 (kK = &) 6,23 2274 34,78
Juin 2010 (k =9 5,83 13,30 20,34
Juillet 2010 (& = 10) 7,62 17,37 26,58
Aot 2010 (kK = 1)) 9,52 21,73 33,24
Septembre 2010 (k = 12) 8,40 19,15 29,30

3.3.2 Estimation des taux de transition Py

3.3.2.1 Calcul des taux de passage g;« de la classe 7 a la classe / pour chacun des £ mois de

Pannée

Afin d’estimer les taux de passage, pour chacune des classes et chacun des mois, nous
avons procédé de la méme fagon que pour G. fossarum. Nous avons dans un premier temps
calculé, en prenant la température moyenne de chaque mois £, I'évolution de chacune des classes

de taille 7 entre le mois £ et le mois £ + 7 selon la formule (Eq I'V-14) :
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18,672 -0, |

6,98

—10,008 +0,023 e] Ag

Lmax

Lz',,é

EqIV-14

oul,,  , correspond a la taille en mm des individus de la classe 7au mois £ + 7, I, a la taille en
mm des individus de la classe 7 au mois £, Lwzax a la taille maximale en mm des femelles, £ a la

durée en jours du mois £ et ©, a la température moyenne du mois £ en °C.

Nous avons ainsi pu déterminer dans un second temps les taux de passage de la classe 7
vers la classe j pour chacune des classes de taille et chacun des mois £ Nous avons fait
I’hypothese que les individus sont distribués de mani¢re uniforme dans chacune des classes de
taille. Selon les mois et les classes, nous observons des variations importantes de ces taux de
passage, les individus pouvant grandir de plusieurs classes de tailles lors des mois les plus chauds
ou au contraire rester majoritairement dans leur classe taille initiale lors des mois d’hiver. Le
Tableau IV-12 récapitule les différents taux de passage pour les différents mois du suivi de

population.
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3.3.2.2 Estimation des taux de survie s;des 7 classes pour chacun des £ mois de 'année

De méme que pour G. fossarum, nous n’avons pas pu étudier directement les taux de
survie mensuels des différentes classes de taille de manicre expérimentale. Nous avons donc da
estimer ces taux de survie selon la méme démarche. Le Tableau IV-13 nous indique les

estimations des différents taux de survie.

Tableau IV-13 : Estimation des taux de survie de apparents P. antipodarum pour les cinq classes

de taille lors des différents mois du suivi de population

Mois S; S S; Sy S5

Octobre 2009 (k= 1) 1,70 0,67 1,95 0,87 0,21
Novembre 2009 (k= 2) 0,41 0,21 1,08 1,37 0,52
Décembre 2009 (k = 3) 1,22 0,33 0,25 0,23 0,13
Janvier 2010 (kK = 4) 0,53 0,05 0,09 0,03 0,00
Février 2010 (k= 5) 0,56 0,03 0,40 0,70 1,00
Mars 2010 (k= 6) 2,73 0,14 0,00 0,00 0,00
Avril 2010 (k= 7) 0,88 0,05 0.00 0.00 0.00
Mai 2010 (& = 8) 0.74 0,33 143 0.00 0.00
Juin 2010 (& = 9) 0,72 1,74 2,49 5.13 0.00
Juillet 2010 (& = 10) 0,45 1,00 2,41 3,12 0,32
Aotit 2010 (k= 11) 0,25 0,08 1,26 0,601 0,08
Septembre 2010 (k& = 12) 0,94 0,05 1,95 2,21 0,12

De la méme fagon que pour le gammare, nous voyons que pour certains mois, les survies
ainsi estimées sont supérieures a 1. Ces cas de figures correspondent généralement a des mois et
des classes de tailles ou les effectifs étaient tres faibles (e.g, juin 2010, juillet 2010), nous avons
donc supposé que ces surestimations des taux de survie étaient liés a des erreurs
d’échantillonnage. Nous avons décidé de paramétrer dans ce cas seulement deux modeles de
dynamique de population : un premier en conservant les taux de survies apparents (modl) et un
deuxieme ou nous avons forcé a 1 les taux de survie supérieurs a 1 (mod2). Contrairement au
gammare, nous n’avons pas paramétré de modeéle avec des survies moyennées étant donné les

faibles différences entre les modeles vus précédemment.
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3.4 Caractérisation de la dynamique de la population

Le produit des matrices de Leslie mensuelles M, nous permet d’obtenir une matrice de
Leslie annuelle L. de dimension 5. La matrice L est une matrice primitive. Aussi, nous avons pu
calculer les mémes indicateurs populationnels que pour la population de gammares. Nous
trouvons un taux de croissance asymptotique de 3,34 pour le modéle mod1 et de 1,17 pour le

mode¢le mod2. Ceci indique dans les deux cas une croissance potentielle de la population (A > 1).

structure automnale structure hivernale structure printaniere structure estivale
100 A 100 100 100
80 | 80 -] 80 80 [ ]
60 60 60 - 60 -
2 S S S
40 40 40 40
20 |:| 20 20 -|:| 20
0- s 0__|:|___ 0 - |:||:|_ 0__|:|_=.|:I
J 2 A2 J g2 A2 J 2 A2 J 2 A2
structure automnale structure hivernale structure printaniére structure estivale
100 B 100 — 100 - 100
80 80 ] 80 80 [ ]
60 60 60 60
X X X X
40 40 40 40
20 |:| 20 20 —|:| 20
0 - s P 0__|:|=.__ 0 - |:||:|_ O__El_::l
J 2 A2 J1 g2 A2 J 2 A2 J 2 A2

Figure IV-18: Evolution saisonniére de la structure en taille stable de la population de P.
antipodarum

(A) Structure en taille stable pour le modele mod1 et (B) Structure en taille stable pour le modele mod2

Nous avons également caractérisé les structures en taille stables aux différentes saisons
pour nos deux modeles (Figure I'V-18). La structure automnale correspond a la structure a la fin
du mois de novembre, la structure hivernale a celle a2 la fin du mois de février, la structure
printaniere a celle a la fin du mois de juin et la structure estivale a celle a la fin du mois de

septembre. En comparant les distributions en taille stables de chaque classe de taille avec les
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proportions d’individus de chaque classe obtenues lors du suivi démographique, nous voyons que
les trois mode¢les prédisent des structures saisonnicres cohérentes avec les observations i situ,
avec une grande majorité de juvéniles dans la population et de faibles proportions d’adultes, en

particulier en hiver et au printemps.

Nous voyons que nos deux modeles, malgré des prédictions du taux de croissance
asymptotique tres différentes, présentent des structures stables proches qui constituent une
description vraisemblable de la dynamique dune population de P. antipodarum. les flux
démographiques relatifs (c'est-a-dire la « mécanique saisonniere » de la population) entre les

différentes classes d’individus sont donc bien modélisés.

3.5 Variabilité saisonnicre de la dynamique

Comme pour la population de gammares, nous avons voulu caractériser les variabilités
saisonnicres de la dynamique de notre population. Pour cela, nous avons calculé 4 matrices
saisonnieres résultant du produit des matrices M, des mois de chaque saison (mars — avril — mai
pour la matrice printaniere Ly, juin — juillet — aoGt pour la matrice estivale Ly, septembre —
octobre — novembre pour la matrice automnale L, et décembre — janvier — février pour la matrice
hivernale Ly). Ces matrices étant primitives, nous pouvons déterminer de la méme maniére que
pour la matrice annuelle différents indicateurs populationnels. Nous avons choisi de ne présenter
que les résultats concernant le taux d’accroissement asymptotique A (Figure IV-19). Nous
observons une forte variabilit¢é des A saisonniers avec une forte croissance potentielle de la
population en été et en automne (A > 1) et une décroissance de la population au printemps et en

hiver (A < 1). Ce profil est observé pour les deux modeles mod1 et mod2.
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Figure IV-19 : Variations saisonniéres du taux de croissance asymptotique A de la population de
P. antipodarum.

(A) Taux de croissance asymptotique pour le modele mod1 et (B) Taux de croissance asymptotique pour
le modele mod2. Chaque A est calculé a partir des matrices saisonnicres (simulation de saisons éternelles)

et ramené a une durée de un mois afin de les rendre comparables entre eux.

3.6 Sensibilité aux parametres démographiques

Pour tester la sensibilité de A a la variation des différents parametres démographiques
(survie, reproduction, croissance), nous avons ¢étudié¢ leffet sur le taux d’accroissement
asymptotique de la population A des variations des valeurs choisies pour les différents parametres.
Pour cela, nous avons appliqué successivement une diminution de 10 % des valeurs de survie (s,,
55 53 5, €t 55), une diminution de 10% de la fécondité (fee, Eq IV-13) et une diminution de 10% du

taux de croissance individuel (, Eq IV-12).

3.6.1 Sensibilité annuelle

La Figure IV-20 rend compte des variations de A pour nos deux modeles modl et
mod2. Nous voyons que pour nos deux modéles, le taux de survie de la premicre classe de
juvéniles J1 (5,) est le parametre le plus influent. Cette forte sensibilité des populations de P.
antipodarum aux variations de la survie des juvéniles est cohérente avec les conclusions d’autres

¢tudes (Moller et al. 1996 ; Jensen et al. 2001 ; Pedersen et al. 2009). Ainsi, Perdersen (2009)
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souligne, lors d’une étude sur I'impact au niveau populationnel du HHCB, que la survie des
jeunes est de tres loin le trait de vie le plus influent sur le taux de croissance asymptotique. Dans
notre cas, nous obtenons qu'une diminution de 10% de la survie des J1 conduit a une diminution
de plus de 60% du taux de croissance de la population. En revanche, la dynamique de la
population apparait trés peu sensible aux survies adultes. Concernant la reproduction, nous
voyons que, bien qu’elle soit beaucoup moins influente que la survie des J1, la fécondité est
quand méme un parametre important pour la dynamique de la population puisque nous
observons une diminution d’un peu plus de 10% du A Enfin, concernant la croissance, de la
méme maniere que pour la population de gammares a certaines saisons, nous observons une
augmentation du taux de croissance asymptotique de la population avec la réduction des taux de
croissance individuel 7. Ce résultat surprenant s’explique la aussi probablement par les trées faibles

taux de survie de la derniére classe de taille lors de certains mois.

60
B mod1
O mod2
40
<
()
©
c
ie]
S 20
©
P
()
©
i I:| l:| I:|
. i =
20 —
S1 S2 S3 S4 S5 Fécondité Croissance

Figure IV-20 : Sensibilité du taux d’accroissement asymptotique annuel A de la population de P.

antipodarum aux paramétres de survie, de fécondité et de croissance (réduction de 10 %).
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3.6.2 Sensibilité saisonniére

De méme que pour le gammare, il nous a semblé particuliecrement pertinent de nous
intéresser aux différences saisonnicres de la sensibilité de la population dans le contexte de ce
travail. La Figure IV-21 rend compte des variations de A observées lors des différentes saisons et
pour les deux types de modeles. La encore, les réponses observées pour les deux modeles sont
trés proches et il apparait tout de suite que les variations de la sensibilité du taux d’accroissement
sont beaucoup plus marquées que pour la population de gammares. En effet, au printemps et en
hiver, le taux d’accroissement de la population se révele extrémement sensible a la réduction de la
survie des juvéniles de la classe J1 et tres peu aux variations des autres traits alors qu’en été et en
automne, la sensibilité a la survie des J1 est moins importante et la population devient alors plus

sensible aux réductions de la fécondité et de la survie des adultes.

Cette forte variabilité saisonni¢re de la sensibilité de la population s’explique par le
fonctionnement assez particulier de la population de P. antipodarum. En effet, durant les périodes
froides, elle est composée quasiment uniquement de petits juvéniles alors que les adultes ne se
reproduisent pas et sont présents en tres faible quantité (ils sont méme totalement absents durant
certains mois de I'année). Il est alors logique que durant cette période, la population soit tres
sensible a la survie de cette catégorie d’organismes et peu, voire pas du tout, sensible aux autres
parametres. Ce profil singulier explique pourquoi lors de ces deux saisons, nous observons
également une augmentation du taux de croissance asymptotique de la population avec la
réduction de la croissance individuelle. En effet, les individus restent alors plus longtemps dans la

classe de taille J1 qui présente de tres bons taux de survie.

A Topposé, lorsque les périodes chaudes arrivent, c'est-a-dire en été et en automne, les
juvéniles grandissent trés vite et approvisionnent les différentes classes d’adultes qui entrent dans
une période de forte reproduction. Par rapport a d’autres populations de P. antipodarum, dans ce
site, les températures sont en effet faibles jusqu’au début de I’été en raison des apports importants
d’eau froide lors de la période de fonte des neiges. La population se révele alors beaucoup plus
sensible aux réductions de la survie des différentes classes de taille et a la fécondité. D’un autre
coté, la réduction de la croissance devient trés peu sensible car la fitness des organismes est élevée
quelle que soit leur classe de taille, il n’y a donc ainsi pas d’avantage a rester plus longtemps dans

les classes de juvéniles.
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Figure IV-21 : Sensibilité du taux d’accroissement asymptotique mensuel A de P. antipodarum
aux parametres de survie, fécondité et croissance.
(A) Sensibilité du taux d’accroissement asymptotique pour le modele mod1 et (B) Sensibilité du taux

d’accroissement asymptotique pour le modeéle mod2.
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4 Cas d’¢étude : extrapolation au niveau populationnel des impacts individuels

d’une station d’épuration chez Gammarus fossarum

Dans cette partie, nous illustrons comment nous pouvons utiliser les modecles de
dynamique de population pour interpréter les effets observés au niveau de marqueurs individuels.
Plus particuliecrement, nous avons voulu souligner 'importance de la prise en compte de la
variabilité saisonni¢re de la sensibilité des populations lors du diagnostic de la qualité des milieux
aquatiques vza extrapolation des effets observés lors de bioessais individuels en terme d’impact
sur la dynamique des populations par les modéles de dynamique de population. En effet, nous
avons vu précédemment avec les analyses de sensibilité, que pour nos deux populations, la
variabilité saisonniere de la sensibilit¢é démographique pouvait étre importante. Pour illustrer ce
propos, nous nous sommes intéressés a un exemple concret portant sur le diagnostic de I'impact
d’une station d’épuration (STEP), située sur le bassin versant de I’Ardieres au niveau de la ville de

Beaujeu (Rhone), mené dans le cadre d’une étude avec I'agence de 'eau RMC.

Figure IV-22 : Carte du bassin versant de I’Ardiéres.

Les ronds bleus correspondent aux différents sites expérimentaux avec de gauche a droite Amont 1, Amont
2, Aval 1 et Aval 2; le carré rouge a la station d’épuration de Beaujeu. Les zones en gris tres clair
correspondent a des zones agricoles, les grises a des zones de forét et enfin la zone gris foncé a

lagelomération de Beaujeu.

Quatre sites ont été choisis (Figure IV-22): un site situé en amont de la riviere et
considéré comme un site de référence (Amont T), un site juste en amont de la STEP qui constitue
aussi un site référence vis-a-vis de la STEP mais qui est situé en zone urbaine (Amont 2), un site

directement en aval de la station (Ava/ 7) et enfin un deuxiéme site aval plus éloigné (Ava/ 2).
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4.1 : Diagnostic de I'impact de la STEP au niveau individuel »iz des encagement i situ

d’organismes issus de la population de la Bourbre et transplantés sur les différents sites.

Les expérimentations au niveau individuel ont été réalisées en amont de ce travail doctoral
par le laboratoire d’écotoxicologie du Cemagref. Différents marqueurs individuels ont alors été
mesurés lors d’une campagne d’encagement d’organismes provenant de la population de la
Bourbre et transplantés sur les différents sites : la survie de juvéniles, la survie d’adultes et la
técondité de femelles. Les organismes ont été exposés durant 21 jours entre le 10 et le 30 juin
2008. Pour estimer la survie des juvéniles, quatre réplicats de 12 individus de 3,1 (0,4) mm ont été
utilisés. Pour la survie et la fécondité des femelles, les organismes ont été exposés selon le
protocole du test de reprotoxicité défini dans le Chapitre II avec trois réplicats de sept couples.
Nous allons brievement présenter les résultats de ces trois bioessais individuels pour ensuite
pouvoir les intégrer dans le modéle de dynamique de population que nous avons construit chez

G. fossarum.

4.1.1 Survie juvénile

Apres 21 jours d’exposition, les taux de survie des juvéniles varient entre 12,5 et 35,4 %.
Nous n’observons pas de différences significatives entre les deux sites amont (test des
proportions, p > 0,05). Par contre, nous observons une diminution significative dans les deux
sites en aval de la STEP en comparaison du site .Amont 1 avec des taux de 12,5 % dans le site .Ava/

7 et 22,9 % dans le site Aval 2 (test des proportions, p < 0,05).

4.1.2 Survie adulte

Apres 21 jours d’exposition, les taux de survie des adultes femelles varient entre 45,2 et
90,4 %. Nous n’observons pas de différences significatives entre les deux sites amont avec des
taux de survie élevés de 90,4 % sur le site Amont 1 et 88,1% sur le site Amont 2 (test des
proportions, p > 0,05). Par contre, nous observons une diminution significative dans les deux
sites en aval de la STEP en comparaison du site .Amont 1 avec des taux de 54,7 % dans le site .Ava/

7 et 45,2 % dans le site Aval/ 2 (test des proportions, p < 0,05).
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4.1.3 Fécondité

Au moment de la réalisation de ces expérimentations, linfluence des facteurs de
confusion sur le cycle de reproduction n’avait pas encore été caractérisée et les protocoles des
différents tests n’étaient pas encore adaptés pour des expositions sur le terrain. Ainsi, les tests ont
été réalisés avec des expositions z situ de 21 jours des individus dans chacun des sites quelle que
soit la température de 'eau comme cela est fait classiquement pour les tests au laboratoire avec G.
fossarum. De ce fait, a la fin de la période d’exposition et en fonction des sites, les femelles ont été
retrouvées dans des degrés d’avancement légerement différents, que ce soit en ce qui concerne
leur stade de mue ou de développement embryonnaire. Cependant, la température était tres
proche dans les quatre sites (comprise entre 13,9 et 14,4 °C) et la grande majorité des femelles
présentait a la fin de 'expérimentation des stades de mue compris entre les stade C2 et D1 avec
des embryons dans les stades de développement 2, 3 et 4. Nous avons vu dans le Chapitre III
que pour ces stades, le nombre d’embryons était constant et il nous a donc semblé malgré tout
pertinent d’utiliser les effets observés durant ces tests pour les extrapoler au niveau populationnel

via notre modeéle.

Afin de prendre en compte l'influence de la taille des femelles, nous avons utilisé la

normalisation du nombre d’embryons proposée par Geffard et al. (2010) (Eq IV-15) :

Jecnorm = fec/ (taille— taillemat) EqIV-15

ou fecnorm correspond a la fécondité normalisée par la taille, fer au nombre d’embryons de la

femelle, 7aille 2 1a taille de la femelle en mm et Zazllemsat a 1a taille a la maturité sexuelle en mm.

Nous observons en moyenne une fécondité normalisée de 1,7 (0,4) embryons dans le site
Amont 15 1,8 (0,3) embryons dans le site Amont 25 1,1 (0,9) embryons dans le site Aval/ 1 et 1,3
(0,9) embryons dans le site .Ava/ 2. 11 n’y a ainsi pas de différences significatives entre les deux
sites en amont de la station d’épuration (test de Wilcoxon, p > 0,05) alors que nous observons
une diminution significative dans les deux sites avals en comparaison du site Amont 1 (test de

Wilcoxon, p < 0,05 dans les deux cas).
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4.1.4 Bilan

Au final, dans les sites Aval 1 et Aval 2, nous observons respectivement une diminution
de 39,5 % et de 50 % de la survie des adultes, de 64,5 % et de 35,3 % de la survie juvénile et de

33,3 % et 28,1 % de la fécondité des femelles dans les deux sites.

4.2 : Extrapolation des effets au niveau populationnel

Nous avons étudié¢ 'impact de la STEP au niveau populationnel en nous intéressant a la
réduction du taux d’accroissement asymptotique de la population dans les sites Ava/ 1 et Aval 2.
Pour cela, nous avons intégré les effets observés dans ces deux sites sur les taux de survie des
juvéniles et des femelles et sur la fécondité des femelles en comparaison du site Amont 1 dans les

matrices de Leslie mensuelles.

Les différentes analyses présentées dans la suite de ce chapitre ont été réalisées pour les
trois versions du mode¢le de dynamique de population développé chez G. fossarum (modl, mod2
et mod3). Les réponses étant dans les trois cas tres proches, nous avons décidé de ne présenter

que les résultats avec le modele mod3, c'est-a-dire celui ou les taux de survie sont plafonnés a 1.

4.2.1 Impact de la station d’épuration sur le taux de croissance asymptotique de la

population A

La Figure IV-23 rend compte de la réduction du taux d’accroissement asymptotique de la
population A observée dans les sites Ava/ 1 et Aval 2 pour différents scénarii. Notons ici que sur
les différentes figures relatives aux modifications du A, nous faisons figurer non pas la valeur
absolue de A mais la valeur normalisée par rapport au site référence. En effet, ce ne sont pas tant
les valeurs absolues qui nous intéressent mais les variations causées par I'impact d’une

contamination et plus précisément dans ce cas d’étude la STEP.

Dans le premier scénario (Figure IV-23 A), nous avons appliqué sur chacune des 12
matrices mensuelles les effets observés sur les survies adultes et juvéniles ainsi que sur la
reproduction. Ainsi, nous avons appliqué les effets observés sur la survie juvénile sur les taux de

survie des classes J1 et J2 et ceux observés sur la survie adulte et sur la fécondité sur les classes
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Al, A2 et A3. Nous observons dans ce cas de figure un impact tres fort au niveau populationnel
avec un taux d’accroissement diminué dans les deux sites de 99 %, le modele prédisant ainsi une
extinction rapide de la population dans chacun des sites. Il n’est pas surprenant que nous
observions des conséquences aussi importantes puisque dans ce cas de figure, nous appliquons
des effets individuels qui sont relativement forts de maniere répétée lors de chacun des mois de
I'année. Cette extinction de la population est cohérente avec les observations faites sur le terrain
puisque nous ne retrouvons aucun gammare dans les deux sites en aval de la STEP alors qu’une

population naturelle est présente dans les sites amont.

1.0 7 1.0

A : tous les effets B : fécondité
0.8 0.8
0.6 0.6
< <
0.4 04
0.2 0.2
0.0 — —_— 0.0 —
~ N ~ N
© T T T
S S S S
< < < <
107 C : survie juvénile 107 D : survie adulte
0.8 0.8
0.6 0.6
< <
0.4 04
0.2 0.2
0.0 — — 0.0 —
~ N ~ N
S S
< < < <

Figure IV-23 : Impact sur le taux d’accroissement asymptotique de la population de G. fossarum
(valeur normalisée par rapport au site Amont 1) des effets individuels observés en aval de la
station d’épuration.

Les effets sont dans ce cas appliqués sur chacune des matrices mensuelles respectivement sur: (A)
simultanément la fécondité, la survie juvénile et la survie adulte ; (B) uniquement la fécondité ; (C)

uniquement la survie juvénile et (D) uniquement la survie des adultes.
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Dans les trois autres scénarios, nous avons voulu dissocier les impacts liés aux différents
effets individuels. Ainsi, nous avons dans un premier temps appliqué uniquement les effets sur la
reproduction. Nous observons alors une diminution de 50 % du taux d’accroissement
asymptotique de la population dans le site Ava/ 1 et de 35 % dans le site Ava/ 2 (Figure IV-23 B).
Dans un deuxiéme temps, nous avons regardé I'impact des effets sur la survie juvénile (Figure
IV-23 C). Dans ce cas, 'impact sur le A est beaucoup plus fort avec une réduction de 98 % dans
le site Aval 1 et de 95 % dans le site Ava/ 2. Enfin dans un troisiéme temps, nous nous sommes
intéressés aux conséquences des effets sur la survie des adultes (Figure IV-23 D). Nous

observons une réduction du A de 83 % dans le site .Ava/ 1 et de 90 % dans le site .Aval 2.

Nous constatons donc une forte variabilité de la contribution des différents effets sur la
dynamique de la population. Ainsi, la population de gammares se révele particulierement
impactée par les effets sur la survie des jeunes et dans une moindre mesure par ceux sur la survie
des adultes alors que les effets sur la reproduction sont beaucoup moins forts. Cette forte
sensibilité de la population a une réduction de la survie des jeunes et de la reproduction est
cohérente avec les analyses de sensibilité que nous avons présentées dans le paragraphe 2.6.1. En
effet, nous avions montré, en faisant varier de 10 % les différents traits de vie a lentrée du
modele, que la survie des jeunes était de loin le parametre le plus influent pour la population

(Figure IV-10).

4.2.2 Impact de la station d’épuration sur la structure en taille stable

Nous nous sommes également intéressés a I'impact de la station d’épuration sur la
structure en taille stable de la population (Figure IV-24). Nous observons sur le site Ava/ 1 un
vieillissement de la population avec une augmentation de la proportion d’individus des classes Al,
A2 et A3. En effet, ils représentent environ 40 % de la population contre moins de 30 % en
temps normal. Ceci s’explique par 'importante mortalité observée chez les juvéniles (65 % de
mortalité supplémentaire par rapport au site Amont 1). A contrario, dans le site Aval 2, nous voyons
que, bien qu’il y ait un impact important sur le taux d’accroissement de la population, la structure
en taille stable est treés peu modifiée par 'impact de la station d’épuration. Les effets sur la survie
des jeunes sont moins importants alors que ceux sur la survie des adultes sont au contraire
légerement plus forts par rapport au site Ava/ 1. Ainsi, dans ce cas de figure, 'ensemble des
classes de taille est impacté de maniere plus homogene ce qui explique que nous n’observions pas

de modification de la structure de la population.
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Figure IV-24 : Structure en taille stable de la population de G. fossarum dans les différents sites

en amont et en aval de la STEP

4.2.3 Variabilité saisonniere de 'impact populationnel

Nous nous sommes intéressés aux variations saisonnicres des conséquences
populationnelles des effets individuels observés durant ce cas d’étude. Pour cela, contrairement a
la démarche que nous avons adoptée pour I'impact annuel en appliquant les effets sur chacune
des 12 matrices mensuelles du modele, nous les avons dans ce cas appliqués seulement aux trois
mois relatifs a chaque saison (e.g, septembre — octobre - novembre pour 'automne, décembre —
janvier — février pour I’hiver, mars — avril — mai pour le printemps et juin — juillet — aott pour
I’été). Pour chacune des saisons, nous observons une réduction importante du taux
d’accroissement annuel de la population (Figure I'V-25 A et Figure IV-26 A).

L’impact est plus fort sur le site Ava/ 1 avec une diminution du A variant de 85 % au
printemps a 92 % durant 'automne que pour le site Ava/ 2 ou la réduction de A varie entre 73 a
79 %. Ces variations, relativement peu importantes, sont de prime abord assez surprenantes au
regard des résultats de l'analyse de sensibilité réalisée précédemment qui montrait de fortes
variations saisonnicres de la sensibilité de la population (Figure IV-11). Pour comprendre ces
résultats, nous nous sommes intéressés, de la méme manicre que pour I'impact annuel, a la
contribution des différents effets pris indépendamment les uns des autres (Figure IV-25 B-C-D
et Figure IV-26 B-C-D).
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Figure IV-25 : Impact sur le taux d’accroissement asymptotique annuel de la population de G.

fossarum (valeur normalisée par rapport au site Amont 1) des effets individuels observés dans le

site Aval 1.

Les effets sont dans ce cas appliqués sur les 3 matrices mensuelles correspondant a chaque saison

(septembre — octobre - novembre pour 'automne, décembre — janvier — février pour hiver, mars — avril —

mai pour le printemps et juin — juillet — aohGt pour I'été) respectivement sur: (A) simultanément la

fécondité, la survie juvénile et la survie adulte ; (B) uniquement la fécondité ; (C) uniquement la survie

juvénile et (D) uniquement la survie des adultes.
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Figure IV-26 : Impact sur le taux d’accroissement asymptotique annuel de la population de G.
fossarum (valeur normalisée par rapport au site Amont 1) des effets individuels observés dans le
site Aval 2.

Les effets sont dans ce cas appliqués sur les 3 matrices mensuelles correspondant a chaque saison
(septembre — octobre - novembre pour automne, décembre — janvier — février pour ’hiver, mars — avril —
mai pour le printemps et juin — juillet — aoGt pour I'été) respectivement sur: (A) simultanément la
fécondité, la survie juvénile et la survie adulte ; (B) uniquement la fécondité ; (C) uniquement la survie

juvénile et (D) uniquement la survie des adultes.
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Nous observons alors des variations saisonnieres beaucoup plus marquées de I'impact
populationnel. Ainsi, lorsque nous appliquons les effets uniquement sur la fécondité, 'impact sur
la dynamique de population (en terme de diminution du A) varie de 2 a 23 % pour le site Aval 1 et
de 1 a 15 % pour le site Aval 2 entre les différentes saisons. Lorsque nous appliquons les effets
uniquement sur la survie des juvéniles, le taux d’accroissement diminue alors de 53 a 83 % dans le
site Aval 1 et de 44 a 57 % dans le site .Aval 2 selon les saisons. Enfin, concernant les effets sur la
survie des adultes, les effets varient de 13 a 42 % dans le site .Ava/ 1 et de 17 a 51 % dans le site
Aval 2.

Cette forte variabilité saisonniere de 'impact sur la dynamique de la population observée
lorsque les différents effets individuels sont appliqués un a un dans le modéle ne transparait pas
lorsqu’ils sont appliqués en méme temps car il y a une compensation de I'impact populationnel
des différents effets. En effet, Panalyse de sensibilité réalisée sur les matrices saisonni¢res nous
avait indiqué que la population était particulicrement sensible a la réduction de la reproduction au
printemps et en été, a la survie des juvéniles au printemps, en été et en automne et enfin a la
survie des adultes en hiver. Ainsi, lorsque tous les effets sont appliqués en méme temps, nous
obtenons un impact fort dans tous les cas puisque : 1- au printemps, le taux d’accroissement de la
population est impacté par les effets sur la fécondité et la survie des juvéniles principalement ; 2-
en été ce sont les effets sur la fécondité qui sont trées problématiques étant donné qu’a cette
période, les femelles sont en pleine période de reproduction avec des cycles tres rapprochés ; 3-
en automne la survie des juvéniles produits durant 'été est le trait le plus sensible ; 4- et enfin en
hiver la survie des adultes devient un trait particulicrement sensible étant donné que ce sont eux
qui permettront a la population de redémarrer a la fin du printemps et qu’il est essentiel pour le
maintien de la population de conserver un stock suffisant d’adultes. A I'opposé, la diminution de
la fécondité est responsable en hiver d’un impact tres réduit sur la dynamique de la population
¢tant donné que les femelles se reproduisent trés peu en raison de la durée des cycles de
reproduction qui devient importante (e.g, plus de deux mois a 7°C). Ces résultats soulignent
I'importance des analyses de sensibilité pour interpréter les impacts au niveau des populations des
effets observés au niveau individuel et en particulier en ce qui concerne les variations saisonnieres

de ces impacts.

277



Chapitre I

5 Discussion

Comme nous I'avons souligné précédemment, les réglementations telles que la DCE ou le
programme REACH imposent une évaluation des effets des contaminants au niveau des
populations. Dans les démarches prédictives, les approches multi-échelles basées sur
I'extrapolation au niveau populationnel des effets observés lors de bioessais réalisés au laboratoire
sur des marqueurs individuels a I'aide des modéles de dynamiques de populations représentent
une solution de plus en plus couramment utilisée et qui commence a étre acceptée dans le cadre
réglementaire (e.g., réglementations sur l'utilisation des pesticides : (Forbes et al. 2009 ; Grimm et
al. 2009 ; Thorbek et al. 2009 ; Schmolke et al. 2010). Cependant, la transposition de ce type
d’approches dans le cadre du diagnostic de I’état écologique des milieux aquatiques reste pour le
moment trés rare en raison de deux limites principales: 1- la forte variabilit¢é des marqueurs
individuels en lien avec l'influence de divers facteurs environmentaux et 2- le manque de
pertinence environnementale des modeles utilisés. Dans le Chapitre III, nous avons proposé
une méthodologie pour répondre a cette premiere limite et tenir compte de I'influence d’un des
principal facteur de confusion dans les milieux aquatiques: la température. Dans ce chapitre,
notre objectif était de tester la pertinence de prendre en compte le role des histoires de vie et
particulicrement des variations saisonni¢res de la dynamique des populations iz le
développement des modeles adaptés pour extrapoler les effets individuels mesurés i sitn en

terme d’impact sur la dynamique des populations.

5.1 Modélisation de la dynamique des populations

Pour modéliser la dynamique de population de nos deux populations, nous avons utilisé
des modecles matriciels de Leslie en classes de taille selon la méthodologie proposée en
écotoxicologie notamment par Caswell dans les années 1990 (Caswell 1996 ; Caswell 2001) et
largement utilisée depuis en écotoxicologie (¢.f revue dans le Chapitre I). Nous avons opté pour
ce type de modeles analytiques, et non pas pour des modeles procédant par simulations
numériques (e.g., modeles individu-centrés), qui sont également souvent utilisés en écotoxicologie,
car les modeles matriciels permettent facilement de faire le lien entre les parametres d’entrée et de
sortie du modele »iz des analyses de sensibilité, et de mettre ainsi a jour les différents mécanismes

qui entrent en jeu dans la réponse populationnelle globale.
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Nous avons pu paramétrer nos différents modeles grice a un important travail
expérimental qui nous a permis d’acquérir données biologiques a partir d’une double approche
combinant des expérimentations au laboratoire (eg, caractérisation de linfluence de la
température sur les traits de vie) et sur le terrain (eg, suivis démographiques mensuels,
encagements 7z sit7). Nous avons pour cela pu tirer avantage des méthodologies
développées dans le cadre de la mise en ceuvre de biotests par encagement (¢f Chapitre
III). Nous avons alors pu décrire le fonctionnement et la dynamique de deux populations
naturelles chez deux espéces présentant des histoires de vie contrastées: une population du
crustacé amphipode Gammarus fossarum et une population du mollusque gastéropode Potanmopyrgus
antipodarum. Dans les deux cas, nous observons que nos modeles ont pu étre calibrés pour
rendre compte de fagon pertinente du fonctionnement des populations, notamment au regard de
I’évolution des structures en age stable au cours des différents mois de I'année. De plus, nous
voyons que les différentes versions des modeles, liées a l'incertitude sur I’évaluation des
survies pour chacune des populations, conduisent a des caractéristiques populationnelles et des
sensibilités démographiques treés proches. Ceci nous permet d’envisager d’utiliser les sorties
de ces modeles comme des indicateurs relativement robustes du fonctionnement des
populations. Ces résultats nous confortent dans le fait que nous avons bien réussi a capter les
mécanismes clés au sein de nos deux populations et que I'incertitude que nous observons lors de
I’estimation des taux de survie ne remet pas en cause la pertinence et le réalisme des modeles que
nous avons paramétré. En effet, il apparait que les réponses populationnelles sont beaucoup plus
conditionnées par la forme du graphe du cycle de vie (e.g., nombre d’occasions de reproduction,
taux de passage entre les classes) que par une légere incertitude lors de Iestimation des
parameétres a 'entrée du modele ; ceci mettant en avant le fait qu'une bonne connaissance de la
biologie et de I’écologie des espéces est indispensable pour appréhender de fagon pertinente le
fonctionnement des populations.

Pour chacune des deux especes étudiées, les grandes caractéristiques biologiques ne
changent généralement qu’a une large échelle géographique ou entre especes. Par exemple, chez
le gammare, le méme type d’approche (e.g, suivi démographique mensuel, étude de la variabilité
saisonnicre des traits de vie) a été réalisé pour une seconde population (résultats non présentés
dans ce manuscrit). Nous avons alors pu constater que malgré des différences sur certains
parametres (e.g, taille a la maturité sexuelle), le fonctionnement des deux populations était tres
similaire. Par ailleurs, il parait important de souligner qu’étant donné de la forte similitude des
cycles de vie au sein des especes du groupe des Gammaridae (e.g., G. pulex, G. wantieri), ces modeles

présentent une assez grande généricité puisqu’ils peuvent rapidement étre transférés d’une

279



Chapitre I

population a une autre voir méme d’une espece de gammare a une autre, et par conséquent leur

utilisation peut étre envisagée a large échelle (ze., nationale, voire internationale).

5.2 Importance des différences d’histoire de vie dans la sensibilité des populations

Nous nous sommes intéressés a ces deux especes notamment dans le but de souligner le
role des histoires de vie dans la sensibilité des populations aux contaminants. En effet, dans les
¢cosystemes aquatiques, une grande diversité d’especes cohabite, en particulier dans les sites
présentant un bon état écologique (eg, annélides, insectes, crustacés, mollusques, poissons,
amphibiens, ez.). Les individus composant ces especes peuvent présenter une grande variabilité
dans leurs histoires de vie (e.g, stratégie de reproduction, capacités de dispersion, taux de survie).

Plusieurs travaux, en particulier dans le cadre d’études prédictives de I'impact d’un
contaminant, commencent ainsi, depuis le début des années 2000, a souligner le role important
des histoires de vie dans la sensibilité des populations lors de I'exposition a un facteur de stress
toxique (Moller et al. 1996 ; Forbes et al. 2001 ; Forbes and Calow 2002 ; Salice and Miller 2003 ;
Stark et al. 2004 ; Spromberg and Birge 2005a ; Forbes et al. 2006 ; Stark et al. 2007). Stark et al.
(2004) observent ainsi une forte variabilité des conséquences populationnelles d’une réduction de
50 % de la sutvie et/ou de la reproduction chez différentes espéces présentant des histoires de
vie contrastées (temps de génération, mode de reproduction, age a la maturité sexuelle, ez.). Dans
ce contexte, il devient alors trés complexe de définir une concentration limite d’un
contaminant qui induise un effet a un seuil acceptable pour 'ensemble des especes sans
prendre en compte I'influence de lhistoire de vie sur la traduction populationnelle des
effets toxicologiques. Dans les approches de diagnostic de la qualité des milieux aquatiques, la
prise en compte de la variabilité des histoires de vie représente également un enjeu important.
Ainsi, lors de I’évaluation de la qualité écologique d’un site ou d’un bassin versant, si nous
voulons comprendre les effets observés sur les communautés, lors d’études de
bioindication dans un but de restauration par exemple, il est nécessaire de trouver des
liens de causalité (quelle pression, quel contaminant ?) et il devient alors indispensable de
prendre en compte les différences de sensibilité démographiques des différentes especes.

Dans notre travail, lutilisation de deux especes présentant des caractéristiques
écologiques et phylogénétiques contrastées nous a permis d’évaluer 'importance de la variabilité
des histoires de vie dans la sensibilité démographique des populations. En effet, nous observons

des différences importantes dans les histoires de vie de nos deux especes (e.g, survies, croissance,
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mode de reproduction, fécondité, taille a la maturité sexuelle, sex-ratio). Par exemple, concernant
la reproduction, il est intéressant de noter que, chez la population de gammares, les taux de
reproduction sont assez faibles mais les femelles vont pouvoir se reproduire tout au long de
I'année alors que chez P. antipodarum, nous observons a une fenétre de reproduction beaucoup
plus courte comprise entre la fin du printemps et le début de 'automne (soit environ six mois par
an) avec des taux de reproduction beaucoup plus élevés. Nous avons également vu que pour ces
deux populations, les stratégies permettant la persistance de la population durant les périodes
défavorables (e.g, du début de I’hiver au milieu du printemps) sont tres différentes. Ainsi, chez G.
fossarum, la population traverse cette période froide grace a une majorité d’adultes qui pourront
repeupler la population lorsque les conditions redeviennent favorables alors que chez P.
antipodarum, lors de cette méme période, les taux de survie des adultes sont tres faibles et la
population est principalement composée de juvéniles qui croissent rapidement puis se
reproduisent au début de I’été.

Les analyses de sensibilités réalisées sur chacun des modeles de dynamique de population
de ces deux especes (Figure IV-10 et Figure IV-20) nous ont permis de montrer que ces
différences d’histoire de vie se traduisaient par une forte variabilité de la sensibilité du taux
d’accroissement asymptotique de la population A face aux variations des différents traits de vie a
I'entrée des modeles. Ainsi, bien que pour les deux especes la survie des juvéniles apparaisse
comme le trait le plus critique pour la population, le A est beaucoup plus sensible a la réduction
de ce parametre chez P. antipodarum que chez G. fossarum. En effet, une diminution de la survie
des juvéniles de 10% conduit a une diminution de A de 60 % chez P. antipodarum contre seulement
30 % chez G. fossarum (Figure IV-10 et Figure IV-20). Cette forte sensibilité de nos deux
populations a la survie des jeunes est cohérente avec les conclusions d’une étude de Forbes et al.
(2001) qui souligne que chez les especes d’invertébrés aquatiques, la survie juvénile est, pour la
grande majorité des especes, le trait auquel les populations sont les plus sensibles. Nous
observons également des différences importantes de la sensibilit¢ de nos deux especes aux
variations du taux de croissance individuel. En effet, chez le gammare, la population est trés peu
sensible alors que chez P. antipodarum, nous observons un résultat surprenant avec une
augmentation du taux de croissance asymptotique de la population A lors de la réduction des taux
de croissance individuels.

Notre travail souligne donc bien I'importance des histoires de vie dans la sensibilité
démographique des populations. L’étude d’autres populations de vertébrés ou invertébrés
présentant des histoires de vie différentes (eg, insectes, poissons, amphibiens) permettrait d’en

apprendre d’avantage concernant 'importance de la variabilité des cycles de vie pour évaluer la
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qualité¢ des milieux aquatiques. Dans ces travaux de these, les deux especes appréhendées (ie.,
Gammarus fossarum, Potamopyrgus antipodarumi) sont itéropares, c'est-a-dire qu’elles se reproduisent
plusieurs fois au cours de leur vie. Etant donné qu’elles se reproduisent méme durant une grande
partie de 'année, ceci pourrait expliquer pourquoi ces populations ne sont pas tres sensibles aux
réductions de la fécondité, d’autant plus que les réductions de 10 % que nous avons appliquées
pour nos analyses de sensibilité ne sont pas tres importantes. Dans ce contexte, il pourrait étre
particuliecrement pertinent d’étudier une population dans laquelle les individus sont sémelpares,
c'est-a-dire qu’ils ne se reproduisent qu’une fois durant leur vie, ou du moins d’une espece dont
les individus ont une période de reproduction treés courte pendant 'année. Une telle approche
pourrait probablement souligner une sensibilit¢é beaucoup plus importante de ce type de
population aux parametres de survie adulte et surtout de fécondité. Ce type de profil est
fréquemment rencontré chez les poissons qui présentent généralement des plages de
reproduction assez courtes (Miller et al. 2007 ; Beaudouin et al. 2008 ; Hanson 2009a). Par
exemple, Hanson (2009a) souligne, chez la perche Perca fluviatilis, qui ne se reproduit que durant
une courte période de année, une sensibilité importante de la population a la réduction de la
fécondité des femelles. Par ailleurs, dans une étude sur I'impact du methiocarb (.e., insecticide)
sur une population d’insecte (ie., Uinsecte Chironomus riparins), un invertébré sémelpare qui
présente une reproduction unique des individus au cours de leur vie (Lopes et al. 2005), les
auteurs observent également une sensibilité importante de la population aux parameétres de survie

adulte et de fécondité.

5.3 Importance de la variabilité saisonnicre de la sensibilité des populations

Dans ce chapitre, nous avons également voulu souligner I'importance de la variabilité
saisonniere de la sensibilité démographique des populations. 11 est en effet important de tenir
compte du fait que le degré de contamination d’une rivicre est rarement constant au cours
de Pannée. L’exemple le plus évident de cette variabilité de la contamination concerne les
pics de pollution saisonniers liés a I'utilisation des divers pesticides dans les zones
agricoles. Mais cette variabilité saisonnicre ne se limite pas uniquement au cas des
contaminations ponctuelles, les contaminations chroniques (eg, rejets de station
d’épuration, contaminations métalliques) sont potentiellement beaucoup plus concentrées

en période d’étiage lorsque les débits sont faibles et les niveaux d’eau bas que durant les
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périodes de hautes eaux, en particulier dans les petits hydrosystemes, ce qui est également
a lorigine d’une forte variabilité de la contamination au cours de 'année.

Face a cette variabilité temporelle de la contamination, bien que peu étudiée jusqu’a
présent, la compréhension de la variabilité saisonniere de la sensibilité des populations constitue
également un enjeu important pour les évaluations écotoxicologiques (Ares 2003 ; Landis 20006 ;
Smit et al. 2006 ; Banks et al. 2008 ; Meng et al. 2009). Un méme impact sur un marqueur
individuel peut ainsi ne pas avoir les mémes conséquences populationnelles selon la période de
I'année a laquelle il intervient. Par exemple, pour les populations de gammares, 'exposition a un
facteur de stress ayant des effets reprotoxiques aura beaucoup moins de conséquences sur la
dynamique de la population lorsqu’elle intervient en fin d’été, période ou les individus sont
produits juste avant hiver et auront donc une faible contribution a la dynamique future de la
population que lorsqu’ils sont observés au printemps, période a laquelle la population est en
pleine phase de recolonisation apres la période hivernale.

La constructon de modéles de dynamique de population intégrant la variabilité
saisonnicre de la dynamique de population et permettant donc d’extrapoler des effets
individuels mesurés a différentes périodes de I'année se révele alors particulicrement pertinente
pour estimer la variabilité saisonni¢re de I'impact populationnel. Nous avons utilisé ce type
d’approche dans ce travail en paramétrant 12 modéeles mensuels pour définir notre modele
annuel. Nous avons ainsi pu étudier la variabilité de la sensibilité démographique des populations
lors des différentes périodes de 'année. Nous observons pour nos deux especes des dynamiques
de populations trés contrastées entre les saisons (Figure IV-9 ; Figure IV-19) qui se traduisent
par des différences de saisonnieres de la sensibilité démographique des populations (Figure
IV-11 ; Figure IV-21). Nous avons pu illustrer comment ces mod¢les pouvaient étre utilisés pour
le diagnostic de la qualité¢ des milieux aquatiques avec I’étude de I'impact d’'une STEP sur la
dynamique de la population de G. fossarum (Figure IV-25 ; Figure IV-26). En appliquant les
effets observés sur différentes périodes de 'année, nous observons une variabilité saisonnicre
importante de Iimpact populationnel. Ainsi, la dynamique de population se révele
particuliecrement sensible a une réduction de la survie des juvéniles en automne, de la survie des
adultes au printemps et en hiver et de la fécondité au printemps et en été. La encore, la projection
de ces effets sur la dynamique d’une population présentant une période de reproduction limitée a
une courte période de l'année aurait probablement permis de montrer des différences
saisonnieres de 'impact populationnel beaucoup plus fortes, avec un impact tres fort lorsque les

effets sont appliqués durant la période de reproduction et plus faibles durant le reste de 'année.

283



Chapitre I

Cette importance de la variabilité saisonniere de la sensibilité¢ des populations, mais aussi
des différences d’histoire de vie entre especes, souligne également 'importance de développer des
modeles qui détaillent bien le fonctionnement des populations. En effet, avec des modéles trop
simples, composés de seulement deux classes de taille (eg, une classe de juvéniles et une
d’adultes), la variabilité des dynamiques de population, que ce soit entre especes ou au cours du
temps, ne peut ctre prise en compte de fagon pertinente. Ainsi, bien que dans les approches
prédictives, lors de I'étude de populations théorique de laboratoire, I'apport de modeles
« complexes » par rapport a des modeles simplifiés ne soit pas toujours démontré (Hansen et al.
1999a), dans le cadre du diagnostic de la qualité des milieux aquatiques, il est donc indispensable
de proposer des modeles suffisamment détaillés comme nous avons pu le faire dans ce travail,

méme si cela requiert un important travail expérimental en amont.
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Les réglementations nationales et internationales (eg, DCE, REACH) conduisent a
multiplier les évaluations du risque écologique lié au rejet des substances chimiques dans les
milieux aquatiques avec pour objectif de protéger les populations naturelles. Cependant, ce
niveau de protection visé ne peut étre utilisé facilement pour établir un lien direct entre une
contamination et ses effets. Ainsi, le développement de nouvelles méthodologies représente un
enjeu majeur pour la communauté des écotoxicologues. Une approche trés prometteuse concerne
Iétude de leffet des contaminations au niveau des organismes sur des especes sentinelles
représentatives des milieux étudiés (Chapman 2007 ; Dagnino et al. 2008 ; Damasio et al. 2008).
Elle permet d’étudier les effets des contaminants sur les différentes échelles biologiques et
représente, de nos jours, une approche incontournable en écotoxicologie (Lagadic et al. 1997 ;
Amiard and Amiard-Triquet 2008). Les approches multi-échelles, basées sur Iétude des effets
des contaminations sur des marqueurs individuels puis sur Pextrapolation de ces effets au niveau
des populations a partir de modeles de dynamique de population, ont été initialement proposées
pour des études prédictives de 'impact des contaminants (e.g., métaux, pesticides) et commencent
a étre intégrées dans les démarches réglementaires (Forbes et al. 2009). Récemment, plusieurs
auteurs ont suggéré que ces approches pourraient également étre utilisées pour le diagnostic de la
qualité des milieux aquatiques (Baird et al. 2007a ; Liber et al. 2007). Cependant, leur utilisation
dans ce contexte reste pour le moment tres rare, d’une part en raison de la forte variabilité des
réponses des marqueurs individuels 7z sizu liée a I'influence de divers facteurs environnementaux
confondants pour P'évaluation de la toxicité et d’autre part a cause du manque de pertinence

environnementale des modeles actuellement proposés.

Durant ce travail doctoral nous avons tenté d’apporter des éléments de réponses a ces
deux grandes limites afin de permettre une utilisation des approches multi-échelles pour le
diagnostic de la qualité des milieux aquatiques. Tout d’abord, nous avons proposé, chez le
gammare G. fossarum, une méthodologie qui permet d’intégrer Iinfluence des facteurs de
confusion lors de la lecture des tests 7z situ et ainsi de proposer une meilleure interprétation des
réponses observées sur le terrain lors de la mesure de traits de vie. Puis, nous avons développé
chez deux espéces couramment observées dans les hydrosystémes européens et présentant des
caractéristiques écologiques et phylogénétiques contrastées : le crustacé Gammarus fossarum et le
mollusque  Potamopyrgus antipodarnm une méthodologie permettant Iinterprétation au niveau

populationnel des effets mesurés lors de ces tests.
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1 Développement de bioessais in situ chez Gammarus fossarum

Nous nous sommes intéressés a plusieurs traits de vie chez le crustacé amphipode
Gammarus fossarum : la mesure du taux d’alimentation, du taux de croissance et des marqueurs de
reproduction en lien avec les processus de vitellogenese et d’embryogenese (eg, fertilité,
fécondité). Ces trois traits de vie ont déja été utilisés chez plusieurs especes d’amphipodes,
principalement au laboratoire et sont connus pour étre a la fois 1- sensible a la présence de
contaminants dans le milieu et 2- fortement influencés par des facteurs de confusion biotiques et
abiotiques. Nous avons mis en place une méthodologie innovante basée sur une double approche
comprenant des expérimentations au laboratoire et sur le terrain ainsi quun travail de
modélisation pour améliorer linterprétation des bioessais, notamment lorsque des études sont
réalisées dans le temps et sur une large aire géographique.

Concernant les facteurs biotiques, nous avons vu au laboratoire que la taille (e.g, taux
d’alimentation, fécondité, fertilité) et le stade de mue (eg, fertilité) avaient une influence
significative sur les marqueurs individuels mesurés chez G. fossarum. Les méthodologies de
biomonitoring actif »ia la transplantation d’organismes calibrés lors d’encagements zz situ (Oikari
2006 ; Baird et al. 2007a ; Liber et al. 2007) se révelent alors particulierement pertinentes pour
controler ces facteurs tout en maintenant les organismes dans des conditions réalistes
d’exposition. Nous avons ainsi proposé des protocoles d’encagement pour nos trois marqueurs.
Concernant les facteurs abiotiques, nous avons montré que la température de I'eau était le
principal facteur de confusion et pouvait étre a 'origine d’une variabilité importante de la réponse
des marqueurs sur le terrain. Nous avons alors modélisé I'influence de la température sur ces
différents marqueurs, ce qui nous a permis de proposer 1- le calcul d’indices (e.g., FI pour le taux
d’alimentation, GI pour le taux de croissance) ou 2- de prédire les durées d’expositions pour
obtenir des organismes comparables en fin d’expérience (e.g., pour la mesure de la fertilité et de la

técondité).

A Tl'issu de ce travail doctoral, notre démarche a été mise en ceuvre dans son ensemble
pour la mesure du taux d’alimentation (Coulaud et al. 2011) et la méthodologie développée
pourrait étre recommandée pour des études de biomonitoring a large échelle spatiale et
temporelle. En effet, notre travail sur le taux d’alimentation a souligné le fait, qu’une fois
I'influence de la température prise en compte, il était possible de définir une gamme de valeurs de
référence en absence de pression toxique tenant compte de la variabilité environnementale

principalement engendrée par les variations de température. De plus, nous avons observé des

290



Conclusions et perspectives

inhibitions significatives du taux d’alimentation dans plusieurs sites potentiellement impactés
présentant des profils de contamination variés (eg, métaux, pesticides, ez.), ce qui souligne la
bonne sensibilité du taux d’alimentation chez les amphipodes et confirme donc son intérét pour
un diagnostic global de la qualité des milieux aquatiques (Forrow and Maltby 2000 ; Maltby et al.
2002).

La mesure du taux d’alimentation offre également plusieurs perspectives de travail. Tout
d’abord, il serait particuliecrement intéressant d’intégrer les travaux menés par d’autres auteurs tels
que ceux de Xuereb et al. (2009b) sur le lien entre I'activité AChE et le taux d’alimentation ou
ceux de Dedourge-Geffard et al. (2009) sur le lien entre 'activité des enzymes digestives et le taux
d’alimentation afin d’améliorer la compréhension des mécanismes sous-jacents lors de
I'observation d’une inhibition de I’alimentation et donc de proposer ainsi un test plus spécifique.
De plus, une des limites actuelles de la mesure du taux d’alimentation réside dans le fait qu’il n’est
pas directement lié¢ a la fitness des organismes et qu’il est par conséquent difficile d’intégrer les
effets observés sur le taux d’alimentation dans des modeles de dynamique de population. Jusqu’a
présent, peu d’études se sont encore intéressées aux liens entre I'inhibition de I'alimentation et les
impacts sur les traits de vie (eg, taux de croissance ou lactivité de reproduction), ce qui
représente également une perspective trés intéressante. En effet, la formalisation des ces liens
entre la mesure du taux d’alimentation et des biomarqueurs et des traits de vie pourrait alors
offrir un contexte particuli¢crement prometteur pour transposer le concept d’Adverse Outcome
Patways proposé dans les approches prédictives (Ankley et al. 2010 ; Kramer et al. 2011) (o
paragraphe 3.3 du Chapitre I), dans le cadre du diagnostic de la qualité des milieux aquatiques.
Ainsi plusieurs schémas pourraient étre envisagés a partir des différents marqueurs développés
chez G. fossarum pour proposer une extrapolation des effets observés au niveau de biomarqueurs
sub-individuels jusqu’a des impacts sur la dynamique des populations et le fonctionnement des
écosystemes. Par exemple, les effets observés au niveau de I'activité AChE pourraient ainsi étre
interprétés en terme d’impact sur le taux d’alimentation, sur la reproduction, la dynamique des
populations voire au niveau des écosystemes 2z la perturbation des processus de décomposition

de la mati¢re organique.

Pour Iétude des traits de vie, nous n’avons pour le moment étudié I'impact des facteurs
de confusion qu’au laboratoire et nous avons observé un impact fort de la température sur la
durée du cycle de reproduction et le taux de croissance individuel. Des encagements 7z situ a large
échelle spatiale, dans des sites de référence et des sites potentiellement impactés sont encore a

finaliser afin de 1- confirmer le fait que la température représente bien le principal facteur de
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confusion sur le terrain, 2- définir des gammes de valeurs de référence sur les différents
marqueurs mesurés (e.g., fertilité, fécondité) et 3- de valider la sensibilité de ces marqueurs lors de
Iexposition a un facteur de stress toxique. Concernant la durée du cycle de reproduction, nous
avons pu constater durant les encagements que nous avons réalisé sur deux sites, que nous
observions une bonne concordance entre les prédictions de nos modeles et les observations
sitn. De plus, dans une étude en cours (Jubeaux et al. in prep), nos modeéles nous ont permis de
prédire la durée d’exposition des organismes en fonction de la température de I'eau du site. De
cette maniere, nous obtenons lors des arréts une grande majorité de femelles au stade de mue
souhaité pour la mesure des différents marqueurs (e, le stade C2). La température de I'eau
semble donc bien étre 'un des principaux facteurs de confusion pour la mise en place 7 situ du
test de reprotoxicité. Concernant la croissance, la prise en compte de 'influence de la température
lors des encagements réalisés sur le site de la Bourbre a différentes saisons explique une grande
partie de la variabilité saisonni¢re. Toutefois, dans une étude préliminaire non présentée dans ce
manuscrit, nous avons mesuré les taux de croissance lors d’encagement 7z sitw dans plusieurs sites
présentant des caractéristiques physico-chimiques contrastées. Apres la prise en compte de
I'influence de la température, les taux de croissance étaient encore assez variables dans les sites de
référence. D’autres facteurs tels que la dureté de I'eau ou la teneur en matiere organique sont
également susceptibles d’avoir une influence importante sur les taux de croissance qu’il serait

intéressant de caractériset.

2 Extrapolation au niveau populationnel

Le second objectif de la thése était de développer des modeles de dynamique de
population afin d’extrapoler les effets observés lors de bioessais individuels en terme de
conséquences sur la dynamique des populations. Nous nous somme attachés en particulier a 1-
I'importance de la prise en compte des différences d’histoire de vie entre les especes pour et 2- la

variabilité saisonniere de la sensibilité des populations.

Pour cela, nous avons étudié deux populations naturelles : une population du crustacé
amphipode Gammarus fossarwm sur ’Ardieres et une population du mollusque gastéropode
Potamopyrgus antipodarum sur le Rhone. Ces deux populations sont présentes depuis de nombreuses
années dans ces sites, elles représentaient donc des populations pertinentes pour comprendre le
fonctionnement et la dynamique d’une population pas ou faiblement impactée. Nous avons

utilisés des mod¢les matriciels de Leslie en classes de taille selon la méthodologie proposée, en
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¢cotoxicologie notamment, par Caswell dans les années 1990 (Caswell 1996 ; Caswell 2001) et
largement utilisée depuis. La double approche expérimentale que nous avons mise en place pour
les deux espéces comprenait 1- un suivi démographique mensuel des populations durant une
année (eg, ¢évolution des densités, des structures en taille) et 2- I’étude de la variations
saisonnieres des traits de vie (en nous servant notamment des méthodologies d’encagement 7 situ
développées pour répondre a notre premier objectif). Cette approche nous a permis de
paramétrer des modeles de dynamique de population qui rendent compte de fagon pertinente du
fonctionnement de nos populations (eg, cohérence des structures en taille stables avec les
observations du suivi démographique). Les analyses de sensibilité de ces modeéles nous ont permis
de souligner que la variabilité des d’histoires de vie étaient a I'origine de différences importantes
de sensibilité entre nos deux populations. En effet, la population de P. antipodarum s’est révélée
tres sensible aux variations de la survie des juvéniles alors que la population de G. fossarum, bien
qu’également sensibles a la survie des jeunes, présente également une sensibilité importante a la
réduction des taux de fécondité). De plus, nous avons également montré une variabilité
saisonniere importante de la sensibilité pour nos deux especes.

L’extrapolation en terme d’impact au niveau populationnel des effets observés sur des
marqueurs individuels chez G. fossarum en aval d'une STEP nous a permis d’illustrer 1- qu’en
appliquant les effets observés sur différentes périodes de I'année, nous observions une variabilité
saisonnicre importante de I'impact populationnel et 2- comment ces modeles pouvaient étre
utilisés pour le diagnostic de la qualité des milieux aquatiques a partir d’'un cas concret de
pollution identifiée. A ce stade de développement, les modeles développés pour nos deux especes
pourraient donc étre utilisés pour I'extrapolation des effets observés au niveau individuel lors de
campagnes de biomonitoring basées sur la mesure de traits de vie (e.g, croissance, reproduction,
survie) et donc constituer des outils prometteurs pour les gestionnaires des milieux aquatiques en

fournissant des indicateurs pertinents au niveau populationnel.

Toutefois, les modeles développés au cours de ces travaux ainsi que leurs analyses
peuvent étre améliorés. Tout d’abord, nous nous sommes concentrés dans ce manuscrit sur les
variations du taux d’accroissement asymptotique de la population et de sa structure en taille
stable. Comme nous I'avons décrit dans la synthése bibliographique, I'analyse des modéles
matriciels permet de calculer d’autres indicateurs populationnels tels que le temps de génération
ou encore les valeurs reproductives. Il est également possible de calculer des indicateurs tels que
le temps de récupération de la population suite a I'exposition a un facteur de stress toxique ou le

risque d’extinction de la population qui peuvent étre plus informatifs de I'impact d’une
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contamination sur les populations pour les gestionnaires des milieux aquatiques. De plus, les
analyses de sensibilité que nous avons réalisées jusqu'a présent ont été faites par simulation en
faisant varier les différents parametres a entrée du modeéle (e.g, survie, reproduction, croissance)
de 10%. Un des intéréts des modeles matriciels réside dans le fait qu’il est possible de réaliser ces
analyses de sensibilité de fagon analytique en étudiant la contribution des différents parametres
conformément a la méthodologie proposée par Caswell (1996). Ces analyses de sensibilité
permettent alors d’analyser plus finement la sensibilit¢é de la population a la variation des
différents traits de vie et il serait pertinent de les réaliser sur nos mode¢les.

Afin d’avancer dans la compréhension de la sensibilité démographique des populations
naturelles, il pourrait étre pertinent de nous intéresser a 'importance de la variabilité des histoires
de vie entre populations et d’évaluer a quel point cette variabilité peut étre a lorigine de
différences de sensibilités populationnelles. Ainsi, des encagements 7 sitv et des suivis
démographiques sur un grand nombre de populations naturelles de gammares sont envisagés afin
de caractériser la variabilité inter-populationnelle des histoires de vie et du fonctionnement des
populations. De plus, ’étude d’autres populations de vertébrés ou invertébrés présentant des
histoires de vie différentes (eg, insectes, poissons, amphibiens) permettrait d’en apprendre
d’avantage sur importance de la variabilité inter-spécifique des cycles de vie. Les insectes, tels
que les chironomes, pourraient alors présenter un profil intéressant. En effet, ces especes sont
couramment observées dans les hydrosystemes européens et présentent des caractéristiques
¢cologiques et phylogénétiques complémentaires des deux especes utilisées dans ce travail (eg,
espece sémelpare qui présente une reproduction unique au cours de sa vie). De plus, elles sont
couramment utilisées en écotoxicologie et de nombreux bioessais sur des marqueurs individuels

sont déja proposés.

Pour conclure, ce travail doctoral souligne l'intérét de la modélisation en écotoxicologie
pour le diagnostic de la qualité des milieux aquatiques. En effet, nous avons montré tout au long
de ce manuscrit comment la modélisation pouvait apporter des solutions en proposant des outils
pour 1- améliorer la spécificité et la sensibilité des réponses observées sur le terrain au niveau des
biomarqueurs sub-individuels et des marqueurs individuels »a la prise en compte des facteurs de
confusion et 2- augmenter la pertinence écologique du diagnostic en donnant accés a une
interprétation des effets observés lors des tests sur des niveaux d’organisation supérieurs tels que
les populations.

Il apparait alors fondamental de 1- continuer a développer ce type d’approches sur les

différents marqueurs utilisés en écotoxicologie et de formaliser des liens entre ces marqueurs afin
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d’améliorer la spécificité et la sensibilité de ’évaluation proposée et 2- de continuer d’augmenter
la pertinence écologique des modeles de dynamique de population en considérant un maximum
d’especes présentant des traits de vie contrastés et représentatives des écosystémes ou encore en

tenant compte de la variabilité saisonniere et inter-populationnelle de la sensibilité des population.
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ABSTRACT

In situ feeding assays implemented with transplanted crustacean gammarids have been
claimed as promising tools for the diagnostic assessment of water quality. Nevertheless
the implementation of such methodologies in biomonitoring programs is still limited. This
is explained by the necessity to improve the reliability of these bioassays The present
study illustrates how modelling the influence of confounding factors could allow to
improve the interpretation of in situ feeding assay with Gammarus fossarum. We proceeded
in four steps: (i) we quantified the influence of body size, temperature and conductivity on
feeding rate in laboratory conditions; (i) based on these laboratory findings, we computed
a feeding inhibition index, which proved to be robust to environmental conditions and
allowed us to define a reference statistical distribution of feeding activity values through
the data compilation of 24 in situ assays among diverse reference stations at different
seasons; (i) we tested the sensitivity of the feeding assay using this statistical framework
by perfarming 41 in situ deployments in contaminated stations presenting a large range of
contaminant profiles; and (fv) we illustrated in two site-specific studies how the proposed
methodology improved the diagnosis of water quality by preventing false-positive and
false-negative cases mainly induced by temperature confounding influence. Interestingly,
the implementation of the developed protocol could permit to assess water quality without
following an upsoeam/downsoeam procedure and to compare assays performed at
different seasons as part of large-scale biomonitoring programs.

© 2011 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

In aquatic ecosystems, organisms are constantly exposed to
different levels of physical and chemical stressors. To

estimate and predict their biological effects, the need for
relevant tools has increased considerably in the last decades,
which is of broad importance in the regulatory framework for
the diagnosis of ecological impacts of chemicals (e.g. B Water
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Framework Directive, 2000/60/EC). Up to now, water quality
has been monitored using both chemical and biological
measures. Concerning biclogical measures, several biotic
indices have been developed. Because these methods referred
to changes in community structure, the established diagnosis
of ecosystem quality reflects integrative effects from diverse
sources of degradation. That iz why the identification of
pressure/impacts relationships, is often difficult. To disen-
tangle the role of chemical contaminations in the degradation
of environmental quality, a complementary approach
consists of methods based on lower levels of biological orga-
nization for assessing biclogical impacts (Chapman, 2007;
Dagnino et al., 2008; Damdsio et al, 2008), e.g. measuring
sublethal responses of single species (Maltby et al, 2002).
These methods are expected to be more specific and sensitive
to the toxic effects of contaminants, and thus to supply early
waming indicators of pollution impacts. Nevertheless, the use
of individual responses still remains limited because their
interpretation under non-controlled environmental condi-
tions often lacks the definition of relevant reference values
(Maltby et al,, 2002, Hagger et al., 2008),

Individual responses can supply ecologically relevant
endpoints because some of them constitute or can at least be
related to fitness traits (survival, reproduction, growth). In the
diagnostic context, they are rarely used because the
measurement of such physiological or demographic rates
necessitates the adaptation of laboratory bicassay protocols
to field exposure. Hence, protocols for post-exposure
measurements with either indigenous or transplanted
organisms (Soares et al, 2005; Galloway et al., 2006, Barata
et al, 2007; Krell et al, 2011), and protocols for in situ
measurements with caged organisms (Maltby and Crane,
1994; Dedourge-Geffard et al,, 2009) are developed for physi-
ological rate and life-history trait measurements. Among the
individual responses which can be monitored, feeding inhi-
bition is of great interest for multi-scale assessment of water
guality. Onone hand, it is an ecological concernbecause it can
be related to alteration in life-history traits (Maltby, 1999;
Baird et al, 2007; Barata et al., 2007) and because it can be
correlated with ecosystem processes (Forrow and Maltby,
2000; Maltby et al, 2002). On the other hand, its interpreta-
tion can be linked with the modulation of molecular
biomarkers of specific modes of action (Barata et al, 2007;
Xuereb et al, 2009b). In aquatic invertebrates, feeding inhibi-
tion is in most cases one of the first observed responses to
environmental pollution (Gerhardt, 1995; Macedo-Sousaet al,
2007; Alonso et al., 2009; Mouneyrac et al, 2010). Since the
1990s, several laboratory studies have shown that the feeding
rate (FR) of amphipods (in particular freshwater gammarids)
can be inhibited by a large range of chemical stressors (metals,
insecticides, fungicides, herbicides, drugs, organic com-
pounds. .. see Suppl Table 1A). Gammarus pulex (Linnaeus) and
Gammarus fossarum (Koch) are highly relevant as sentinel
species to study feeding inhibiton in streams. They are
widespread in European ecosystems, where they play a key
role in nutrient cycles as decomposers of coarse organic
matter. By performing a short review of the literature since
1990, we noted that several studies showed in situ feeding
inhibitions in pammarids in various contamination profiles
(industrial wastes, acid mine drainage, agricultural

catchments. . see Suppl. Table 1B). Consequently, FR assess-
ment that can be easily measured in situ with caged gam-
marids (mainly by leaf-mass feeding assays), has been
propozed as an ecologically relevant in situ indicator of water
quality (Maltby et al., 2002).

The main limitation for the use of individual responses in
monitoring programs is the difficulty to define baseline values
due to spatial and seasonal variability related to the effects of
biotic and abiotic factors (Hagger et al, 2008; Hanson et al.,
2010). Such biotic and non-toxic environmental influences
could lead to the misinterpretation of individual markers in
water chemical quality assessment during in situ or post-
exposure assays with caged organisms (Maltby et al., 2002;
Moreira et al., 2006; Kater et al, 200%1; Krell et al, 2011).
Indeed, the inflated variability of responses in controls results
in a decreased statistical power explaining a low sensitivity of
bioassays (ie. high rate of false negatives). In addition, con-
founding effects could give rise to false-positive cases, when
deviation from controls is caused by a difference in the level of
a non-toxic influential factor (ie. low spedficity). FR
measurement in gammarids can be affected by many biotic
and abiotic factors. Biotic factors include source population
(Maltby and Crane, 1994; Veerasingham and Crane, 1992,
Crane et al, 1995), parasite load (McCahon et al, 1988;
Pascoe et al., 1995; Fielding et al., 2003; Lettini and Sukhdeo,
2010), or body size (Milsson, 1974). With the aim to reduce
the warability related to these biotic factors, the use of
tansplanted standard organisms is proposed for water
quality assessment (Liber et al., 2007) because itallows to play
down the impact of biotic factors (one population source,
same physiological parameters such assize, sex, reproductive
and energetic status).

The confounding effect of abiotic factors, which can not be
controlled during in situ exposure, has limited the application
of bicassays with transplanted organisms to paired compari-
sons between stations upstream/downstream from identified
point-source pollutions. In this specific context, the assess-
ment of chemnical water guality strongly relies on a gquestion-
able  experimental design which  assumes that
physicochemical conditions are similar between stations,
excepted for levels of bioavailable toxic compounds (Liber
et al, 2007). As an alternative, modelling the influence of
confounding factors can make measurements comparable in
space and time (Maltby et al, 2002; Moreira et al, 2006; Krell
et al., 2001). This could allow to benefit from robust refer-
ence conditions defined at larger scales of space and time. For
instance, through an empirical analysis of the influence of
environmental conditions (temperature, alkalinity,...) on FRs
in Gammarus, Maltby et al (1990b, 2002) underlined that taking
into consideration the most influential environmental condi-
tons in order to define reference values of biological activities
could improve the in situ approach for site-specific studies.
Furthermore, such a methodological advance could permit
the application of FR in situ bioassays to large scale and long-
term biomonitoring programs.

The present study illustrates how modelling the influence
of confounding factors allows to improve the interpretation of
in situ feeding assays with the widespread keystone species G.
fossarum as an indicator of water quality. We proceeded in
four steps: (i) we quantified the influence of important
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confounding factors in laboratory conditions; (if) based on
these laboratory results, we computed a feeding inhibition
index (FI), which proved to be robust to environmental
conditions and allowed us to define a reference statistical
distribution of feeding activity values through the data
compilation of 24 in situ assays among diverse reference
stations at different seasons; (iif) we tested the sensitivity of
the feeding assay using this statistical framework by per-
forming 41 in situ deployments in contaminated stations
presenting a large range of contaminant profiles; and (iv) we
illustrated how the proposed methodology improved water
guality diagnosis in two site-specific studies of impacted
watersheds previously reported in the literature, which were
focused on the development of biomarkers (Dedourge-Geffard
et al,, 2009; Lacaze et al., 2011).

2. Material and methods

21. Sampling and maintenance of transplanted G.
fossarum

Organisms were collected by kick sampling at La Tour du Fin,
upstream of the Bourbre River (France). This station displayed
good water quality according to RNB data records (French
Watershed Biomonitoring Metwork), and a high density of
garmmarids was found. The organisms were kept during a 15
days acclimatisation period in 30 L tanks under constant
aeration. They were continuously supplied with groundwater
mixed with osmosed water at constant conductivity, 200 or
600 pS cm ', depending on the conductivity level of the
subsequent experimental environment (water hardness: 83.2
or 223.0 mg L " of CaCOs, respectively). A 10/14 h light/dark
photoperiod was maintained and the temperature was kept at
12 (£1) °C. Organisms were fed ad libitum with alder leaves
(Alnus glutinosd), previously conditioned for at least 6 (+1) din
groundwater, Twice a week, freeze-dried Tubifex sp. worms
were added as a dietary supplement.

22, FR assays

Analyszes of water physicochemical parameters were per-
formed for each experiment by a French accredited chemical
analysis laboratory (Laboratoire d'analyses physicochimiques
des milieux aquatiques, Cemagref, UR Milieux Aquatiques,
Ecologie et Pollutions). Temperature was continuously
measured using Tinytag temperature logger Aquatic 2%,

221. Laboratory exposure

Because we chose to perform in situ FR assays through the
transplantation of standard organisms, we tried to improve
this methodology by analyzing, first, the influence of size of
selected organisms on the FR, and second, the influence of
main potential confounding environmental factors reported
in the literature (temperature and conductivity). The body size
of ransplanted organisms was thereafter fixed for the in situ
bioassay protocol used for field experiments (Section 2.2.2).
During experiments 1 and 2, conductivity, temperature, pH,
and dissolved oxygen were monitored daily.

Experiment 1: Influence of body size on FR. Three size classes of
gammoarids - 7.3 (+0.5), 10.6 (+0.7) and 12.8 (+0.9) mm - were
considered for the experiment (water temperature: 12.1
(£0.01) °C; conductivity: 600 pS em™; water hardness
882 mg L " of CaC0s). Here the body size corresponded to the
dorsal length between the start of the prosoma (at the base of
the antenna) and the end of the metasoma (thus excluding
urosoma and telson). For the first class, we selected juvenile
gammarids, and for the two others, adult male gammarids
were selected in order to exclude impacts of sex on the FR.
Four replicates of 20 gammarnds were studied for each
condition. We used a flow-through system which consisted of
0.5 L glass beakers filled with continuously renewed water
{four renewals per day), a continuous pumping system, and
a 10/14 h light/dark photoperiod. 20 alder leaf discs (20 mm in
diameter, without major veins) were supplied in each beaker.
Two beakers, containing only leaf material, were deployed to
control leaf weight gain or loss unrelated to gammarid feeding
activity. After 7 days of exposure, gammarids were counted
(for survival rate assessment), alder leaf discs were collected,
and a new batch of leaf discs was placed in each beaker forthe
second period of 7 days. At the end of the experiment, gam-
marids were counted again. The methodology for FR compu-
tation s descnbed in Section 2.3,

Experiment 2: Influence of water temperature and conductivity
on FR. The influence of temperature and conductvity on FR
was studied by exposing adult male gammarids
(10.6 -+ 0.7 mm) to three temperatures: 6.9 (£0.05), 12.1 (+0.01)
and 164 (+04) °C and two conductivity levels: 200 and
600 p5 cm* in a fully factorial design These levels corre-
sponded to the range of physicochemical characteristics
usually encountered in the streams in Rhone-Alpes region.
24 h before initiating the experiment, gammarids were accli-
matised to each water temperature and conductivity treat-
ment We used the same experimental design as for
experiment 1 to conduct the exposure under the six
treatments.

2232, In situ deployments
In situ feeding assays were adapted according to the method
described by Malthy et al (1990ab). We deployed four
replicates of 20 adult male gammards with homogenous
body size (10—11 mm) in stations presented in Tables 1A-D.
Asin experiment 2, we used a size class, which corresponds
in mean to the first class of adults in experiment 1. This is
because it is the more numercus in collected samples from
the source population and thus it makes easier to constitute
homogenous replicates. Organisms were placed in poly-
propylene cylinders (diameter 5 cm, length 10 cm) capped at
their ends with pieces of net (mesh size: 1 mm). 20 alder leaf
discs (20 mm in diameter, without major veins) were
supplied in each container. Two containers with only leaf
material, were deployed at each station as a control. After 7
days of exposure, the gammarids were counted (for survival
rate assessment), and the alder leaf discs were collected.
The methodology for FR computation is described in
Section 2.3.

Experiment 3: In situ characterisation of FR variability among
reference  stations. 24 deployments in reference stations
(detailed in Table 1A) were implemented during two
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Table 1A — Detailed information on in situ deployments for the different feeding assays congidered in experiment 3: 24

deployments in reference stations in Fhine-Alpes region.

Station GPS coordinates  National grid Deployment Water Conductivity Hardnes;s
River, Licktion, (Fodlog reference date (no.) lempgfé)ahue (uS em 1) c,(fnéﬁéo;]
letter on Suppl Fig. 1)
Doux, Labatie d'Andaure (a) 04729 41.5"E 6105568 1072009 (R1) 148 [ 20
45°01' 236" N 06/2010 (R13) 134 55 <14
Cance, Saint Julien Vocance (b) 04°30° 119" E 6101505 10/2009 [R2) 13.4 78 21
45°10 39.5" N
Gier, La Valla en Gier (¢} 04°30° 36.4" E EE20138 10/2008 (R3) 13.1 78 21
45476 363" N
Ain, Saint Maurice 0511 200" E BO92000 1072005 (R4) 150 54 266
de Gourdans (d) 4548 375" N
Albarine, Chaley (e) 05°32" 318" E £300001 10/2009 (R5) 19 440 316
45'57' 228" N
Manderne, Oncieux (f) 0528 23T E BOG96E50 10/2009 (K6) 119 380 245
457°58" 361" N 06/2010 (R14, R20) 109,119 415 238
Vareze, Cours et Buis (g) 04°58' 520" E 6B20073 10/2009 (R7) 139 411 288
45°26" 15.3' N 06/2010 (R15, R21) 14.0,15.0 b vt 168
Galavayson, Saint Clair 0507 503" E G104500 10/2009 (RE) 135 292 260
sur Galaure (h) 45°15" 265" N 06/2010 (R16, R22) 13.8, 151 130 55
Drevenne, Rovon (i) 05°27' 555" E 6147230 10/2009 (RS 13.9 123 242
45717 116" N
Guiers Mort, Saint 05745 17.4'E 6078200 10/2009 (R10) 10.7 300 266
Laurent du Font (j) 45721 43 N 06/2010 (R17, R23) 9.2,101 250 156
Boussuivre, Saint 04°23' 393" E B580673 06/2010 (R18, R24) 129,136 245 72
Marcel I'Eclairé (k) 45751 52" N
Ardiéres, Les Ardillats (1) 04731 159" E 6051375 1072009 (R11) 12.8 295 &0
4611 118" N
Ergues, Poule les 04726 455" E BO53830 10/2009 (R12) 126 150 75
Echarmeaux (m) 45708" 212" N 06,2010 (R19) 142 110 28

campaigns in October 2009 (R1 to R12) and June 2010 (R13 to
R24). These stations were chosen among the national refer-
ence network (WFD implementation) in collaboration with the
regional public water agency, which built this network by
expert judgement using data on land use, chemical moni-
toring (including micropollutants), and ecological diagnosis
(http://sierm. eaurme fr/eaux-superficielles). For our study,
stations were selected on rivers in Rhone-Alpes region,
seeking to cover a large range of physicochemical character-
istics and geographical locations (~20000 km® (Suppl
Fig. 1A). Mean weekly water temperature ranged from 9.2 °C
to 15.1 °C, and conductivity from 110 pS cm* to 420 pS em !
between the 24 deployments.

Experiment 4 : In situ exposure at contaminated stations. 41
deployments (detailed in Table 1B) were performed during the
same two campaigns in the same region (Suppl. Fig 1A) as
experiment 3 in October 2009 (P1 to P15) and June 2010 (P16 to
P41). These stations were chosen among the national control
network (WFD implementation) in collaboration with the
regional water agency. They displayed depreciated water
chemiral quality and faunistic indices and typology of
micropollutant contamination (Table 1B) was previously
established by the water agency (http:/sierm.eaurme fr/eaumn-
superficielles). For our study, stations were selected in order to
supply diverse contamination profiles (pesticides, metals,
urban). Mean weekly water temperature varied between 118 °C
and 2.7 °C, and conductivity between 80 pS cm ' and

868 pSem

Experiment 5: The Lot watershed. Four campaigns of in situ
caging were performed from November 2009 to June 2010 on
the Lot watershed in the Decazeville area. This nver system
has been intensively studied during different scientific
programs (e.g. ANR 08-CES-014 RESYST) because of its poly-
metalic contamination due to former open-cast coal mining
and zinc ore treatment Experiments were performed in
autumn, winter, spring and summer. Four stations were used
{(Suppl Fig. 1B}, for which chemical characterisation, survival
and biomarker responses in caged G. fossarum were provided
in a previous report (Lacaze et al, 2011): i) one station
upstream of the Lot-Riou Mort confluence (Upstream Lot),
considered as a reference site for the studied water system
because of low metal concentrations in the water column; ii)
one station downstream of the Lot-Riou Mort confluence
(Downstream Lot); iil) one station on the Riou Mort river
upstreamn of the polymetallic contamination (Decazeville)
which was another metal-free site but located in an urban
area, iv) the fourth station (Riou Viou) is on the Riou Viou river,
a tributary of the Riou Mort river which presented significant
metal concentrations in the water column. Mean water
temperature varied between these 20 deployments from6.2 to
174 °C, and mean conductivity from 135 to 1552 pS cm !
{detailed in Table 1C).

Experiment 6: The Amous watershed. In situ caging was
performed in March 2008 in four stations on the Amous
watershed (Suppl Fig 1C), a French river known to be highly
contaminated by heavy metals originating mainly from acid
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Table 1C — Detailed information on in situ deployments for the different feeding assays considered in experiment

watershed (2009/2010).
Season Station GPS Water Conductivity Hardness
coordinates temperature (°C) (WS em ™) {mgL * of CacOs)
Autumn Upstream Lot 02°14' 301" E 107 145 68
44°35' 535" N
Downstream Lot 0241 515" E 106 158 77
44734 497" N
Decazeville 02:14' 149" E 111 1180 485
44°97 381" N
Ricu Viou 02°12' 44 5" E 5.2 270 120
44°33 101" N
Winter Upstream Lot 64 162 75
Downstream Lot 6.2 180 76
Decazeville 82 7 256
Riou Viou 17 215 88
Spring Upstream Lot 121 135 38
Downstream Lot 122 177 67
Decazeville 158 1072 556
Riou Viou 121 255 79
Summer Upstream Lot 145 135 55
Downstream Lot 15.2 155 &7
Decazeville 174 1530 Bo4
Riou Viou 156 207.5 B5

mine drainage from the former lead and zinc mine at Car-
noulés (Dedourge-Geffard et al., 2009). Four stations were
studied: three stations along the Amous nver: Upstream
+1200 m and Downstream +3500 m,
of metallic contamination (with
a maximum in Downstream +1200 m); and a fourth refer-
ence station on a tnbutary from the same rver system

1500 m, Downstream
with different levels

(Tributary) that is not impacted by metalloaded mine
leachates (see Dedourge-Geffard et al, 2009 for chermcal
characterisation data)) Mean water temperature varied
between stations from 9.5 to 11.8 °C and mean
water conductivity from 520 to 600 uS cm ' (detailed in
Table 1D).

23. FR computation

Leaf discs were numencally scanned using an Epson perfec-
tion 3490 PHOTO ® scanner after 7 d of exposure. The surfaces
of the discs were measured using SigmaScan ® Pro v5.0
imaging

software (Systat Software) FR, expressed as

a consumed surface per day per gammarid (mm® .d°%.
organism '), was calculated for each replicate as follows:

santral 5.\

T o R M 1
Fls)/2) xt )

where FR, is the feeding rate of replicate § S..nunoi the total
surface of leaf discs present at the end of experiment in the
control without gammarids; §; the total surface of leaf discs
present at the end of the expenment in replicate i; t is the
duration in days of the experiment (here t = 7 days for all
assays); g and [, are the number of iving gammarids at the
start and at the end of expenment (here , = 20). We reported
on Suppl Fig 2 the relationship between surface and mass of
leaf discs after different levels of consumption to allow the
companson with FR from the literature expressed as mg
consumed per day and per gammarid. In order to propose
asufficiently reliable measure of FR for all the experiments (in
the laboratory or in situ), we decided to only consider situa-
tions when gammarnid survival remamed higher than 75%.

Table 1D — Detailed information on in situ deployments forthe different feeding assays considered in experiment 6: Amous

watershed (March 2008).

Station GPScoordinates  Water temperature (°C)  Conductivity (uS em "}l Hardness (mg L * of CaCO4)
Tributary 03*59* 519" E 5.45 520 08
44706 131" N
Upstream-1500 m =59 172" E 11.80 525 311
44°06° 355" N
Downstream 41200 m 03°59 432" E 1025 590 47
44505 577" N
Downstream -+3500 m m°58' 57.8" E 11.65 600 351

44°04' 306" N
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24. Statistical analyses

Statistical procedures were carried out with the B software (R
Develbopment Core Team, 2008). Normality and homosce-
dasticity were checked using Shapiro—Wilk test and Bartlett
test, respectively. The influence of body size and exposure
week on FRs in experiment 1, and the influence of tempera-
ture, conductvity and exposure week on FRs in experiment 2
were tested using hnear modelling (ANCOVA procedure)
including the interaction terms in full models. Among
explanatory variables, body size and temperature were
included as continuous, conductivity and exposure week as
categorical. In experiment 3, the between-deployment vari-
ability was also tested by linear modelling (ANOVA test). To
cormmpare FR measurement between deployments during
experiments 4, 5 and 6, non-parametric testing was used
because of heteroscedasticity in FR distributions observed
between deployments in contaminated contexts. Further-
more, as in biomarker studies reported in Xuereb et al. (2009a,
2011), we built a reference distribution of in situ feeding levels
based on the measurements in the reference stations
(experiment 3). Thizs was possible after removing the
between-deployment varability in FR measurements in
reference stations, by means of the computation of a feeding
inhibition index (F1) {see Section 3.7). A normal distribution
was fitted to FI values from reference stations thanks to the
fitdistr function in the MASS R-package. Such a distribution
allowed us: (i) to compute a 5% confidence interval of F
values expected in reference conditions; and (i) to calculate
the likelihood that the replication of FI values measured in
a given in situ deployment could be observed under reference
conditions. A p-value associated to this likelihood was caleu-
lated using an empirical null distribution built by computing
the likelihoods of replications of FI values in 10° theoretical
deployments simulated from the reference distribution.

3. Results

31.  Influence of body size, temperature and conductivity
on FRs in the laboratory

In experiment 1 (Fig. 1A}, we did not observe any significant
differences in FR between the two successive weeks of
expenments (ANMCOVA test interaction term p = 0.53, week
effect p = 0.68). We noted that the feeding activity of gam-
marids increases with body size [ANOVA test, p < 10 %), This
influence was strong considering for instance that a deviation
from 10 to 11 mm in the mean body size of the 20 selected
organisms would give rise to a relative increase of 20% in FR
level.

In experiment 2 (Fig 1B), no effect of conductivity and
exposure week on FR was detected (ANCOVA test interaction
terms p > 0.10, week effectp = 0.98, conductivity effectp = 0.80).
We noted that the FR increases with temperature (ANOVA test,
p < 107" Therefore, for male gammarids measuring
10.6 + 0.7 mm, we related FR, expressed as a consumed surface
per gammarid per day fmm”. day *.organism ), to temperatume
T (*C) with a linear regression model (r* =0.79, n = 48);

A

L
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w4 8

FR {m m’ﬂafhrganism“]

7 8 8 10 11 12 13 14

Body size (mm)
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|
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Fig. 1 — Effects of body size, temperature and conductivity
on feeding rates (FR) in laboratory conditions: (A) FRs for
three body size classes of gammarids (7.3 (£0.5), 10.6 (+0.7)
and 12.8 (+0.9) mm); (B) FRs for three water temperatures
(6.9 (+0.05), 12.1 (+0.01) and 16.4 (+0.4) °C) and two levels of
conductivity (200 uS cm~! in black and 600 uS cm~* in
grey). Circle and triangle symbols correspond to first and
second weeks of experiment, respectively.

FR=185xT+3.14 @)

From this equation, it appeared for instance that an
increase in mean temperature from 12°C to 13°C would result
in an augmentation of 7.3%in FR.

32 Modelling the in situ variability of FR
measurements among reference stations

Important physicochemical differences were observed
between the 24 deployments, concerning mean water
temperature (from 9.2 to 15.1 °C) or conductivity (from 110 to
420 pS cm Y (details in Table 1A). We observed significant
differences for FR measurements between deployments
(ANOVA test, p = 0.04) (Fig. 24). Considering the findings from
laboratory experiment 2, we assumed that temperature was
the main determinant of this varability. Thizs was also
confirmed a posteriori by the analysis of FR variance among the
24 deployments fitting conductivity and temperature as
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Fig. 2 — In situ feeding assays in reference and contaminated stations in October 2009 (deployments R1-R12 and P1-P15) and
June 2010 (deployments R13-R24 and P16-P41): (A) Raw measurement of feeding rates (FR) (black points: mean for each
deployment; grey points: four replicates per deployment; segments: min-max range}; (B) Temperature correction via the
computation of the feeding inhibition index (FI ) (see Eq. (3) in the text). The solid and dotted lines represent the mean and
the 95% confidence interval of the distribution of FI values assessed in deployments within reference stations. The
deployments with a significant deviation of FI values from this reference distribution are marked with stars (see Section 2.4

for the calculation of likelihood and p-value).

explaining factors (ANOVA test: conductivity effect p = 049;
temperature effect p < 10°7). In order to take into account the
influence of temperature on FR, we calculated a feeding inhi-
bition index (FI) which was calculated as:

_ [FRpmda — FRax)
- TR

where FR.y. is the feeding rate measured during the in situ
experiment, and FRp..a is the feeding rate predicted with Eq.
(2) at the mean temperature during the in situ exposure. With
this index, we no longer detected significant differences in
feeding activity between the different deployments in refer-
ence stations (ANOVA test, p = 0.12) (Fig. 2B). Fitting a normal
distribution to the caleulated FI values led to a mean value of
F1, which is not significantly different from zero (Student test,
p = 0.52), This demonstrates congruence between the in situ
measurements and the predicted values from the laboratory
experiments. This fnding validated the assumption that
temperature was the main determinant of FR variability
between deployments. In addition, the robustness of FR
measurement was reinforced since we observed that not only
the mean value of FR was unchanged between laboratory and
in situ measurements, but also that the variability of FR was
not affected (see Suppl. Fig. 3). Using the normal distribution
of Fl in the reference stations, we confirmed the good repli-
cability between the stations and the seasons. Indeed data

H = 100

3

invariably fitted the reference distribution when the likeli-
hood of observed replicated Fl values for each deployment
(p > 0.5 for all deployments, Fig. 2B) was tested. From these
findings, FI can be interpreted as a feeding inhibition index,
because it contrasts a given observed FR in one assay with the
expected value of feeding activity in a non-contaminated
context for the same temperature.

3.3. Sensitivity of the FR assay during in situ exposure
at contaminated stations

Important physicochemical differences were observed
between the 41 deployments : mean temperature ranged from
11.8 to 20.7 °C, conductivity from 80 to 868 pScm * (details in
Table 1B). We observed significant differences between the FR
(Fig. 2A, Kruskal & Wallis rank sum test, p < 10 *%) and greater
variability compared to reference stations (experiment 3). We
assumed that this increase in therange of of cbserved FRs was
due on one hand to the possible influence of higher temper-
atures, and on the other hand, to possgible inhibitions. In order
to remove temperature-induced variability in feeding activity,
notably for the comparison of contaminated and reference
stations (experiment 3), we calculated F for all deployments
(Fig. 2B). This revealed significant feeding inhibitions
(p < 0.05) for 14 deployments (P7, P20, P21, P24, P25, P28, P29,
P30, P32, P33, P34, P37 and P41). We observed feeding
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inhibiton in 7% of the deployments in October 2009, and 54%
in June 2010. In addition, FI values did not exceed the upper
limit of the reference confidence interval, implying that the
higher values of the FR were mainly explained by higher
exposure temperatures.

34. Case studies

The Lot watershed. We first performed a paired comparison

(within each season) between FR measurements in contami-
nated stations and the reference station Upstream Lot

Lot watershed

{Fig. 3A). Significantly lower FR values were ocbserved from the
Decazeville station in winter, spring and summer, from the
Riou Viou station in autumn and from the Downstream lot
station in spring (unilateral Wilcoxon rank sum tests,
p < 0.05). The Riou Viou station also presented higher FR
vahies than the reference station in winter (unilateral Wil-
coxon rank sum tests, p < 0.05). The computation of FI values
(Fig. 3B) confirmed the significant feeding inhibition at the
Decazeville station in winter, spring and summer, and at the
Downstream Iot station in spring when compared to the
reference distribution from experiment 3 (p < 0.05). In

Amous watershed

autumn winter spring summer
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Fig. 3 — Site-specific surveys of Lot (four seasons) and Amous (spring) watersheds (reference stations are in bold): (A) Raw
measurement of feeding rates (FR) (same conventions as Fig. 2). Crosses represent stations with significant differences in
FRs in comparison with the reference station; (B) Temperature correction via the computation of the feeding inhibition index
(FI ) (see Eq. (3)in the text). The solid and dotted lines represent the mean and the 95% confidence interval of the distribution
of Fl values assessed in deployments within reference stations from Fig. 2. The deployments with significant deviation of FI
values from this reference distribution are marked with stars (see Section 2.4 for the calculation of likelihood and p-value).
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addition, FI values revealed significant feeding inhibitions at
the Decazeville station in autumn, as well as at the Down-
stream Lot station in winter. Thizs constituted two false-
negative cases, ie inhibitions not detected with the FR.
These false-negatives would not have been uncovered if we
had simply compared Fl to values from the only reference
gtation (Upstream Lot) for the same season (unilateral Wil-
coxon rank sum tests, p > 0.05). The computation of FI values
also revealed false-positive cases: the decrease of FR values
from the Riou Viou station in autumn and the increase in
winter were masked once temperature heterogeneity influ-
ence was taken into account with Fls. These false-positives
were eliminated either by the comparison with the reference
gtation or by the comparisen with the reference distribution
from experiment 3. In addition, we observed that the H
values from the reference Upstream Lot station corresponded
well with the reference distribution, and that the significant
seasonal variability in FR values for this station (Kruskal
Wallis rank sum test, p < 0.05) was negated once the FIs which
integrated temperature influence were considered (Kruskal
Wallis rank sum test, p = 0.68),

The Amous watershed. Considering FR values (Fig. 34A), we
cbserved significantly lower feeding activities from the two
stations Upstream -1500 m and Downstream +1200 m in
comparison to FR measurements from the reference station
(Tributary) (unilateral Wilcoxon rank sum test, p < 0.05). Using
Fl values (i.e. temperature corrected) (Fig. 3B), we still detected
significant feeding inhibition but only at the Downstream
+1200 m station (unilateral Wilcoxon rank sum test, p = 0.05).
This pattern was supported when comparing the Fls with
gither the measurements from the reference station (Tribu-
tary) or with the reference distribution of FI values (experi-
ment 3).

4 Discussion

4.1. Identification of influential factors on FR in caged G.
fossarum

Despite their recognized importance, the influence of biotic
(including body size, source population or parasite load) and
abiotic (including dissolved oxygen concentration, alkalinity,
temperature or pH) factors on feeding actvity of gammarids
has rarely been scrutinized. The influence of parasitism is one
of the most described biotic factor (McCahon et al, 1988;
Pascoe et al., 1995; Fielding et al, 2003; Lettini and Sukhdeop,
2010). For other factors, quantitative studies are scarcer.
Here, we showed a significant linear positive relationship
between FR values and organism size (Fig. 14), agreeing with
the study of Nilsson (1974) on G. pulex. Blockwell et al. (1998),
on the contrary, did not find any significant differences in
feeding activity of G. pulex between juveniles of 5.1 and
7.0 mm. However, they measured feeding activity through the
consumption of Artemia sdalina eggs, which makes the
comparison with our results difficult, and their methodology
may have been less sensitive than leaf consumption methods.
The linear relationship reported on Fig. 1A contradicts the
theoretical prediction, which states that FR should be
proportional to length squared due to allometric constrains

(Kooijman, 2000). Such a parabolic relationship may be con-
cealed because we tested a too narrow range of body sizes.
Mevertheless, considering that the weight of organisms is
proportional to the length cubed, the positive relationship
between FR and length is consistent with negative correla-
tions reported for amphipods between weight-specific
consumption and body weight [Milsson, 1974; Sutcliffe et al,,
1981; Lozano et al., 2003). Furthermore, in Diporeia, the coef-
ficient of this exponential decrease has been quantified as
~0.84 4+ 0,08 (Lozano et al., 2003) which is closer to our finding
(-3 is expected) than to a parabolic pattern (-1/3 iz ex-
pected). The possible interaction between the effect of body
size on FR and abiotic factors such as temperature is reported
in some studies (Milsson, 1974) but notin others (Lozano etal.,
2003). In our study, we did not test such an interaction because
we chose to control the variability induced by biotic factors
thanks to the transplantation of standard organisms, using
male gammarids from a unique population, with no visible
parasites, with homogenous body size, and acclimatized in
the laboratory before in situ transplantation.

Regarding the influence of environmental conditions
{abiotic factors) with caged gammarids, Maltby et al. (2002)
showed that temperature heterogeneity explained 76% of
the between-deployment FR varation in reference stations.
Taking into account additional physicochemical variability
did not strongly increase the amount of explained varance
fless than 8%). Our results confirmed these findings. We
described a significant linear influence of temperature on
feeding activity (Fig. 1B), with a 50% reduction of the FRat 7 °C
compared to 16°C. This was consistent with results on G. pulex
(MNilsson, 1974) where the FR was dropped by 90% at 2 °C
compared to 15 °C under laboratory conditions. According to
the theoretical model of Arrhenius, we could expect an
exponential relationship between temperature and FR,
because it is a physiological rate (Kooijman, 2000). This
pattern could have been described more precisely if we had
extended the range and the number of tested temperatures.
Mevertheless, considering the residual variability of FR values
Fig. 1B), the minor difference which could be detected
between linear and exponential model should not improve
our prediction of temperature effect within the range of the
temperatures considered in our study, which already consti-
tutes a large range of conditions for in situ biotests with G.
fossarum. We did not detect any influence of conductivity on
FRs in the laboratory. This pattern of a major influence of
temperature on the FR was supported by in situ results in
different rivers, and during different seaszons, with highly
contrasting physicochemical characteristics and peographical
locations. Indeed, removing temperature effects, erased
gpatial and seasonal differences in measurements under
reference conditions (during experiment 3 and for the two
case studies, Figs. 2 and 3) and we observed an important
decrease in the variability of feeding activity in contaminated
stations (Fig. 2).

4.2.  Definition of reference values and accuracy of in
situ FR assay

In order to limit false positives induced by confounding
environmental factors, one approach - implemented for some
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biomarkers (Xuereb et al., 2009a; Hanson et al, 2010) - would
consistindefining a range of reference valuesby including the
whole annual and spatal varability cbserved in reference
stations (Hagger et al, 2008). This appears problematic for
individual responses such as FR, because of their high natural
varability (induced by temperature) which would lead to
a lack of statistical power and thus to difficulties in discrimi-
nating feeding inhibitions related to contaminations (Fig. 2A).
A current practical solution consists in using only local/
seasonal controls. As exemplified in our two case-studies
(Fig. 3), this is guestionable since it does not fully prevent
confounding effects of temperature occurring even at small
spatial scales. In the Lot case-study, the deviation of the FR
between the Riou Viou and the reference station was entirely
explained by temperature heterogeneity within the water-
gshed. In the Amous case-study, the same pattern was
observed between the Upstream -1500 m and Tributary
stations. In addition, it appears that the interpretation of
bicassays according to local controls does not sclve the
problematic lack of statistical power, not because of signifi-
cant vanability in controls but due to the reduced number of
available control measurements (Hanson et al, 2010). For
example, in the Lot case-study, FI values measured from
Decazeville station in autumn and from the Downstream Lot
station in winter showed inhibition of feeding activity (as
during other seasons), but thiswas not revealed by the simple
comparison to the reference Upstream Lot station (Fig. 3).

As an alternative, modelling the influence of confounding
factors permits to correct observed FR and supplies compa-
rable feeding actvities even in vadable environmental
conditions (Maltby et al, 2002, Moreira et al,, 2006; Krell et al,
2011). We show here that this allows to take advantage of
robust reference conditions defined at large scale of space and
time. This permits a gain in the statistical power for the
detection of impacted feeding activities because of the
reduced variability of F1 in controls, and because of the large
set of reference measurements which could be compiled to
define the distribution of reference values (Hanson et al., 2010).
Following the same approach as Moreira et al. (2006) and Krell
et al, (2011), we chose to model the influence of temperature
and conductivity in preliminary experiments under controlled
laboratory conditions. Maltby et al. (2002) modelled the influ-
ence of temperature and other environmental factors on
garmmarids FR through the statistical analysis of results from
asetof in situbioassays inreference conditions. In our case, we
obzerved similar results with the two approaches (Suppl
Fig. 3). Nevertheless, when the measurements of individual
responses are comparable between laboratory and in situ
conditions, the first approach would be preferred because it
should be more predictive (between regional contexts for
instance). Indeed, the latter data-driven approach may
confound the influences of environmental factors which could
be correlated only in the specific reference dataset,

For the assessment of the impact of an identified point-
source pollution, the definition of baseline values robust to
environmental variability also permits to qualify the value of
a local reference. For instance, in the Lot study, the Decaze-
ville station was first considered as a reference location to
evaluate the impact of the past mining activity because of its
metal-free water chemistry. But, it appears that urban

effluents highly impact FR in this station, consistent with the
alteration of water chemical quality revealed by the induction
of biomarkers of genotoxicity in this station (Lacaze et al.,
2011). Thus, as already proposed with laboratory controls for
post-exposure FR bioassays in Daphnia (Barata et al, 2007), in
such comparative approaches (e.g. upstreamy/downstream),
the use of independent reference benchmarks for feeding
activity could help to accurately assess any alteration of
chemical water quality.

4.3.  Relevance of the in situ FR bicassay with G.
fossarum

With the aim to integrate the complexity of field exposure to
contaminants in water quality assessment, bioassays with
gammarids appear as promising tools because leaf-mass
consumption methodology permits in situ measurements of
FR, while the majority of protocols with invertebrates are only
achievable by post-exposure measurement in laboratory
conditions: bivalves (Hagger et al, 2008), gastropods (Krell
et al., 2011), daphnids (Barata et al, 2007; Damdsio et al.,
2008), decapods (Moreira et al,, 2006), chironomids and anne-
lids {(Soares et al,, 2005). In addition, these assays are not less
influenced by environmental conditions during exposure than
in situ FR measurements. The feeding assay with Gammarus
appeared sensitive to contaminants in multiple contexts
(agricultural, industrial, mining,...} in experiment 4, 37% of
the contaminated stations showed significant feeding inhibi-
tions. These results supported findings from previous labo-
ratory or field studies (Suppl Table 1) that demonstrated
feeding inhibition with gammarids in response to a large
variety of environmental contaminants. The Fl index allowed
us to compare impacts of contamination at different times.
We observed important seasonal variations of in situ impacts
on feeding activity. For instance in experiment 4, only 7% of
the stations showed significant feeding inhibitions in autumn,
whereas 54% of the stations were impacted in summer. Such
a seasonal variation is also reported by Maltby et al. (2002),
who explained this pattern by varaton in waterflow.
Complementary hypotheses are variation in run-off and more
specifically seasonal treatments (pesticides) in agricultural
contexts. Because we used standard organisme, such varia-
Hon in individual responses could not be understood by vari-
ation in susceptibility due to changes in the biological status
of tested organisms, as in the proposed interpretation of
bicassays performed with indigenous organisms (Hagger
et al., 2008). Thus, our approach, which makes short-term
tests comparable in time would facilitate the inclusion of
the seasonality of in situ toxicity for water quality assessment

The transplantation of standard organisms only supplies
partial information to understand long-term chronic impacts
of contamination on higher integration levels of biological
organization (Liber et al., 2007). Nevertheless, feeding inhibi-
tion is of great interest for such multi-scale assessment. On
one hand FR is recognized as anecologically relevant endpoint
because it canbe related to alteration in life-history traits, and
mechanistic modelling is proposed to fill the gap between
feeding inhibition and drop in population dynamics in
particular with Gammarus (Baird et al, 2007). Because they are
keystone species in freshwater ecosystems, alteration in
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population dynamics of Gammarus sp could be interpreted in
terms of alteration of ecosystem functoning (eg. leaf
decomposition). On the other hand, feeding inhibition has
been correlated with the impact of contaminants with diverse
modes of actions traced by the modulation of specific molec-
ular biomarkers (Barata et al., 2007; Xuereb et al., 2009). This
position of FR between biomarkers and fitness traits offers the
opportunity to describe adverse cutcome pathways in multi-
scale assessment schemes (Kramer et al, 2011), which could
reinforce weight of evidence approaches for the diagnostic of
contaminant impacts on ecosystems (Damdsio et al, 2008). It
is illusory to think that all sources of uncertainty (standard vs
indipencus organisms, within-population, between-pop-
ulations, orbetween-species variability, intra and interspecies
interactions, food availability, ...) could be taken into account
mechanistically in such a scheme which is based on infor-
mation obtained with standard organisms in specific experi-
mental conditions. Yet, it has already been shown that
reduction of feeding activities of ransplanted Gammarus can
be correlated to reduction in leaf decomposition efficiency in
streams, regardless of the presence of Gammarus in indige-
nous communities (Forrow and Maltby, 2000). This underlines
the strong potential of FR insitu bioassay with Gammarus as an
ecologically relevant indicator of water quality.

5. Conclusions

We proposed an innovative protocol for an in situ feeding
aszay based on the standardisation of FR measurements
through the combination of experimental and computational
methodologies (caging and statistical modelling). As it cor-
rected the confounding influence of temperature, which
appeared as the main environmental influence on in situ FR
values, cur protocol permitted a more accurate assessment of
the alteration of feeding activity when between-station
comparisons in space and tme were performed. A reliable
interpretation of our bioassay results was made feasible via
the comparison to a distribution of reference values. Such
a methodology increased the specificity and the sensitivity of
the assay in multiple contaminant, geographical, and
seasonal contexts. It also enhanced the relevance of toxicity
assessment in site-specific studies by validating reference
station measurements. Lastly it could offer the possibility to
assess water quality in isolated stations as part of large scale
surveys, notably in non-point-source pollution contexts.
Further research will focus on the influence of source
population for FR measurements (within and between-species
variability), which could limit the development of such
bicassays for large scale (national, continental) bicmonitoring
programs. Modelling approaches will also be developed with
G. fossarum to extrapolate such assessments of feeding inhi-
bitions to the potential impacts on population dynamics.
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Résumé

Les réglementations conduisent a multiplier les évaluations du risque écologique lié au rejet
des substances chimiques dans les milieux aquatiques avec pour objectif de protéger les populations
naturelles. Cependant, ce niveau de protection visé ne peut étre utilisé facilement pour établir un lien
direct entre une contamination et ses effets. Pour palier a cette difficulté, les approches multi-échelles
basées sur I’étude des effets des contaminations sur des marqueurs individuels puis sur I'extrapolation
de ces effets au niveau des populations a partir de modeles de dynamique de population représentent
des démarches prometteuses et commencent a étre bien acceptées dans les démarches prédictives.
Cependant, leur utilisation pour le diagnostic de la qualit¢ des milieux aquatiques reste pour le
moment tres rare, d’une part en raison de la forte variabilité des réponses des marqueurs individuels z
sitn liée a 'influence de divers facteurs environnementaux confondants pour I’évaluation de la toxicité
et d’autre part a cause du manque de pertinence environnementale des modeles actuellement
proposés.

Centré sur l'utilisation de deux especes couramment observées dans les cours d’eau européens
et présentant des caractéristiques écologiques et phylogénétiques contrastées : le crustacé Gamumarus
Jfossarum et le mollusque Potamopyrgus antipodarum, ce travail doctoral a pour objectif : 1- de proposer
une méthodologie pour prendre en compte linfluence des facteurs de confusion dans le but
d’améliorer la lecture des bioessais 7z situ basés sur la mesure de marqueurs individuels sur des
organismes encagés et 2- de développer des modeéles de dynamique de population écologiquement
pertinents. Ainsi, nos travaux ont permis, pour différents tests zz situ basés sur la mesure de
marqueurs individuels sur des organismes encagés, de souligner 'importance de la prise en compte
des facteurs de confusion (ie, température). De plus, nous avons paramétré des modeéles de
dynamique de population pour les deux especes dans le but de tester 'influence des histoires de vie et
des variations saisonnicres sur la sensibilité démographique des populations.

Mots clés : G. fossarum, P. antipodarum, modélisation, encagement z situ, dynamique de population,
variabilité saisonniére, facteurs de confusion.

Abstract

The regulatory framework lead to increase the assessments of the ecological risk linked to the
discharge of chemical substances in aquatic environment with the aim to protect natural populations.
However, this targeted level of protection cannot be used so easily to establish a direct link between a
contamination and its effects. In order to overcome this difficulty, the multi-scale approaches based
on the study of the effects of the contaminations on individual markers and then on the extrapolation
of these effects at the population level with population dynamic models represent promising tools
and start to be well accepted in predictive processes. Yet, their use for the diagnosis of water quality
remains rare for the moment, on the one hand, because of the important variability of answers of
individual markers zz situ linked to the influence of diverse confounding environmental factors for the
assessment of toxicity and, on the other hand, because of the lack of environmental relevance of
models currently proposed.

Focused on the use of 2 species widely observed in European rivers and presenting
contrasting ecological and phylogenetic characteristics: the Gammarus fossarum crustacean and the
Potamopyrgus antipodarnm mollusc, this doctoral degree aims to first propose a methodology to consider
the influence of confounding factors in order to improve the reading of biological 7 situ tests based
on the measurement of individual markers on caged organisms and second, to develop ecologically
relevant population models. Thus, this works allowed to underline the importance of the
consideration of confounding factors (ie, temperature), in different iz situ tests based on the
measurement of individual markers on caged organisms. Moreover, population models for both
species have been defined in order to test the influence of life histories and seasonal variations on
demographic sensitivity of populations.

Keywords: G. fossarum, P. antipodarum, modelling, in situ caging, population dynamic, seasonal
variability, confounding factors
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