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RESUME. L’environnement est devenu une préoccupation de plus en plus importante partagée par la popu-
lation comme par les instances Iégislatives et scientifiques. L'évaluation de sa qualité ou des dommages subis
doit suivre une approche rigoureuse et standardisée. Cet article développe les différents aspects d’une mé-
thode d’évaluation et démontre quelles en sont les limites. Dans une seconde partie, il décrit de nouveaux ou-
tils de prédiction de la santé environnementale: les biomarqueurs et les bioindicateurs. Les principales indica-
tions de ces outils biologiques sont développées. Certains biomarqueurs sont décrits avec plus de détails.

INTRODUCTION

La croissance de la population mon-
diale et dans une mesure plus grande
encore, de 'activité économique a
amené, a I’échelle de la planéte, des
modifications importantes du bio-
tope (Munda et al., 1994; Kushlan,
1993). Ayant a faire face a l'intro-
duction de xénobiotiques, la physio-
logie des organismes tant animaux
que végétaux répond par des tenta-
tives d’ajustement, en vue d’une
adaptation optimale & ce nouvel en-
vironnement (Fox, 1993). Mais ces
réponses peuvent dépasser les po-
tentiels normaux d’adaptation et
pertuber les fonctions habituelles ré-
duisant ainsi considérablement les
chances de survie (Fossiet al., 1994;
Fox, 1993). C’est dans ce contexte
qu’une science nouvelle, I’écotoxico-
logie, s’est intéressée au devenir des
toxiques dans I'environnement et de
leurs effets sur les organismes vi-
vants, en tenant compte des interac-
tions entre ceux-ci et leur éco-
systeme (Beasley, 1993; Forbes et
Forbes, 1994). Elle se doit de fournir

des indications sur I'importance du
risque écologique (Risk assessment)
afin de prévoir les conséquences de
I'exposition aux divers polluants
sur écosystéme et d’y remédier
(Beasley, 1993; Fox, 1993; Hoffman
etal., 1995).

LA NOTION DE RISQUE

Le risque est généralement défini
comme I'évaluation de la probabilité
d’un dommage (1ésion, maladie,
mort) dans des circonstances spéci-
fiques.

Lévaluation du risque environ-
nemental (Environnemental Risk
assessment) se définit comme ’en-
semble des procédures et des mé-
thodes scientifiques a mettre en
ceuvre pour évaluer soit le risque de
toxicité soit les effets toxiques déja
existants de substances anthropogé-
niques (Depledge et Fossi, 1994).

La thése du Risk assessment (R.A.)
s’appuie sur le développement sui-
vant (Depledge et Fossi, 1994):

1) Un organisme ne fonctionne nor-
malement que dans Phypothése oii la
stabilité de certaines conditions bio-
chimiques et physiologiques est ga-
rantie.

2) Certaines de ces conditions sont
telles que toute déviation importante
constitue une menace pour les ca-
ractéres structurels et fonctionnels
de I'individu.

3) On peut quantifier pour un indi-
vidu, pour sa communauté et pour
I'écosysteme dans lequel il vit la
probabilité de voir ces conditions
physiologiques et biochimiques de
fonctionnement perturbées suite a
I'exposition a un toxique.
Lévaluation du risque (R.A) permet
d’identifier, de caractériser et de
quantifier le risque en vue de le ré-
duire, de I'éliminer ou de I'ignorer.
Les enjeux présidant a ces diffé-
rentes étapes consistent a minimiser
les risques pour la santé humaine, a
s’assurer que les écosystémes peu-
vent se maintenir par eux-méme et a
défendre la survie de certaines es-
peces (De Snoo et al., 1994).
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Figure 1
Schéma directeur pour I'évaluation du risque environnemental
(D’apres Braen Norton et al., 1995)

Lévaluation du risque comprend

4 parties (figure 1) :

(Beasley, 1993, Mumtaz et al., 1993)

* P'identification du risque

* P'évaluation de la toxicité

¢ P’évaluation de I'exposition

* la description et la caractérisation
du risque

Identification du risque

Lidentification du risque passe par
I'inventaire et la quantification des
substances chimiques présentes,
dans le milieu, que ce soient I'eau, le
sol, les plantes, les tissus ou les
fluides corporels (De Snoo et
al.,1994; Depledge, 1994). Ensuite,
les types de transformation aux-
quelles ces substances stressantes
peuvent étre soumises pendant leur
transport ou leur dép6t sont analy-
sés. De fait, de nombreux facteurs
influencent le devenir des xénobio-
tiques dans I’environnement. Ces
facteurs sont intrinséques tels que
la structure moléculaire (relation
structure/activité: QSAR), la solubi-
lité dans I'eau (KOC: coefficient de
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partition octanol/eau) et dans les
solvants, la tension de vapeur, la
taille, le spectre d’absorption, la ten-
dance a 'adsorption sur des solides,
ou la volatilité. Mais les caractéris-
tiques du biotope ol ces substances
sont déposées ou stockées intervien-
nent également: pH, salinité, tempé-
rature, photolyse, dégradation
microbienne (Forbes et Forbes,
1994)... La sensibilité des différentes
espéces constitutives de ’écosys-
téme est aussi déterminée.

Evaluation de la toxicité

Cette évaluation se fait par deux

voies: les données de laboratoire et
les données épidémiologiques .

Les données de laboratoire

* Le pouvoir toxique d’une molécule
peut étre évalué a partir de sa struc-
ture chimique(QSAR) (Depledge,
1994; Forbes et Forbes, 1994).
Ainsi, a Uintérieur de la famille des
PCBs (biphényls polychlorés), la
toxicité des composés est influencée
par le nombre d’atomes de chlore

présents sur la molécule et par leur
position, assurant ou non une
structure planaire (Peakall, 1994).
Lindustrie produisant une gamme
de plus en plus étendue de molécules
différentes, le pouvoir toxique est de
plus en plus souvent évalué par le
biais de la comparaison de la struc-
ture du nouveau composé avec une
substance de toxicité connue.

* La relation dose/effet est détermi-
née en expérimentant, pendant une
période de temps définie, sur des
groupes d’organismes, des organes
isolés ou des cultures cellulaires I'effet
d’un spectre de concentrations de la
substance a tester (Depledge, 1994;
Forbes et Forbes, 1994). Le modéle
ainsi obtenu va servir ultéricurement
pour prédire la probabilité et I'impor-
tance de la réponse vis a vis du méme
danger dans des circonstances simi-
laires (Hoffman er al., 1995).

La courbe décrivant cette relation
peut prendre différentes formes
(Ramade, 1977):

a) Siles effets irréversibles sont ad-
ditionnés quelles que soient la durée
et les modalités de I’exposition, la
fonction est linéaire.

b) Si les phénomeénes de détoxifica-
tion de I’organisme rendent cette cu-
mulation partielle, la fonction appa-
raitra sigmoide.

c¢) Certaines courbes peuvent tra-
duire des effets antagonistes. C’est le
cas de certaines substances indis-
pensables a 'organisme & faibles
doses qui deviennent toxiques a
fortes doses (par exemple: le fluor).

Lanalyse de cette relation permet la
détermination des DL50 (dose létale
50), CL50 (concentration Iétale 50)
et met en évidence I'existence d’un
seuil ¢’est a dire d’une concentration
a laquelle ou au-dessous de laquelle
aucun effet n’est observé. Ce seuil
est appelé NO(A)EL: no observed
(adverse) effect level (Peakall, 1992)
ou NOEC: no observed effect
concentration (Hoffman et al.,
1995). La dose de référence (Rfd)
ou dose maximale admissible est
également calculée en divisant le
NOAEL par un facteur de sécurité.
Ce facteur provient de I’estimation
du rapport de doses produisant une
intoxication chronique et aigue (gé-
néralement 100 ou 1000). S’iln’y a
pas de seuil dans la relation




dose/effet, des experts appartenant a
différentes instances (économiques,
politiques, scientifiques,...) définis-
sent une dose pour laquelle le risque
est qualifié d’acceptable (Ramade,
1977 Forbes et Forbes, 1994).

Les données épidémiologiques
(Peakall, 1992).

Lépidémiologie s’intéresse aux cir-
constances de I’émergence d'une
maladie 2 un moment bien défini de
la vie d’'une population. Lanalyse des
données épidémiologiques doit étre
faite avec prudence. En effet, ce type
d’études étant plus souvent rétros-
pectif que prospectif, tous les fac-
teurs intervenus pour obtenir les ef-
fets observés ne sont pas toujours
tous identifiés (Who Report, 1995).
De plus, 'épidémiologie observe
davantage des relations de cause a
effet que des relations dose/effet
(Depledge, 1994). Lanalyse épidé-
mioclogique doit prendre en considé-
ration le temps écoulé entre I'exposi-
tion et I'apparition des effets, la
spécificité de la corrélation et sa
force, la plausibilité biologique. Il est
évident que les effets tels qu’ils sont
constatés par 1’étude épidémiolo-
gique doivent pouvoir étre répliqués
en laboratoire.

Evaluation de I’exposition

Limportance, la fréquence, la durée,
les voies d’exposition sont évaluées.
Lexposition se fait par 3 voies: par
ingestion, par inhalation et par
absorption transtégumentaire. Par
exemple, I'exposition a 'ozone dé-
pendra de Pheure de la journée, de la
circulation automobile, de 'enso-
leillement et de 'activité physique
qui stimule les échanges respira-
toires. Lapport de chacune des trois
voies est estimé. La dose recue est
calculée et comparée a la dose maxi-
male acceptable par jour.

Les effets découlant d’'une exposi-
tion s’étendant sur toute la vie sont
extrapolés.

Lagence européenne du médica-
ment propose le rapport PEC/PNEC
(concentration environnementale
prédite/concentration prédite sans
effet) assortie d’un facteur de sécu-
rité comme valeur pivot au niveau
des prédictions.

Caractérisation du danger

Les étapes précédentes sont inté-
grées pour définir la probabilité et
I’ampleur du danger ainsi que les
marges d’erreur liée a toute étude de
ce type (Hoffman et al., 1995).

Les erreurs ou les incertitudes peu-
vent provenir sommairement de
facteurs biologiques ou non biolo-
giques:

Facteurs biologiques

1 - Létude de la relation dose/effet
s’effectue sur un petit nombre d’es-
péces standardisées. On choisit dans
ce cas les espéces réputées les plus
sensibles. Par exemple, la truite arc-
en-ciel est généralement sélection-
née pour I’évaluation du risque en
milieu aquatique (Forbes et Forbes,
1994). Pour éviter toute variation
génétique, certains utilisent méme
des clones (Lovett Doust et al.,
1994). La relation doit ensuite &tre
extrapolée & ’homme et aux especes
concernées. Lextrapolation d’une
espéce a l'autre, et en particulier &
I’homme n’est pas exempte de
risques. Le cas du thalidomide
(Softenon™) encore présent dans les
mémoires en est un exemple trou-
blant. C’est la raison pour laquelle
des facteurs de sécurité sont em-
ployés, avant d’extrapoler une dose
ou un effet d’une espéce a I'autre.
Les évaluations plus fines doivent
également tenir compte au niveau de
la population des différences de
risques encourus en fonction de
I'age ou du sexe. En effet, vis-a-vis
de certains toxiques, le sexe et I'dge
jouent un réle dans la définition de la
susceptibilité d’une espéce (Lloyd et
al., 1991). Ainsi, la sensibilité des
rats vis a vis du parathion différe sui-
vant le sexe et 'dge des animaux
(Benke et Murphy, 1975).

2 - La disparition de certaines es-
péces crée des déséquilibres au ni-
veau de la chaine alimentaire, avec
prolifération de certaines espéces au
détriment d’autres. Evaluer I'impor-
tance des interactions entre les diffé-
rentes populations présentes sur le
site est un probleme délicat a traiter
(Hoffman et al., 1995; De Snoo et
al., 1994).

3- La biomagnification, consistant
en un transfert et une accumulation

de substances lipophiles, non méta-
bolisées, via la chaine alimentaire
produit des résidus particuliérement
toxiques pour les prédateurs
terminaux (crocodiles, dauphins,

“ hommes) (Franke et al., 1994;

Peakall et al., 1992; Ansay, 1994).

Pour tenter d’élucider et de simuler
les influences interspécifiques sur le
terrain, les tests de laboratoire ont
été modifiés afin de faire intervenir
plusieurs espéces ou plusieurs ni-
veaux trophiques dans des micro-
cosmes reconstitués (Forbes et
Forbes, 1994; Lovett Doust et al.,
1994; O’Brien et al., 1993).

4- la présence du contaminant étant
prouvée, aucune indication n’est
fournie quant a la biodisponibilité et
a lactivité biologique des xénobio-
tiques ou des métaux (Maore et al.,
1994, Melancon, 1995). En effet, les
mécanismes de détoxification de
I'organisme aboutissent, dans cer-
tains cas, a une transformation par-
fois trés rapide des toxiques, ce qui
rend leur détection impossible.
Moore et al.(1994) citent le cas
des hydrocarbures polyaromatiques
chez le poisson, qui sont indéce-
lables par les méthodes chimiques
usuelles mais qui transformés, conti-
nuent a exercer leurs effets nocifs.
De plus, les dérivés activés par les
voies métaboliques sont parfois plus
dangereux que la forme de base (in-
toxification). C’est le cas du para-
thion qui, transformé en paraoxon
voit son pouvoir toxique multiplié
par 1000 (Chambers et Chambers,
1990).

5- Les populations varient tant au
niveau phénotypique qu’au niveau
génotypique (Franke et al., 1994;
Depledge, 1994).

Les facteurs non biologiques

1- la variété des substances chi-
miques (Plus de 50.000 substances
chimiques sont actuellement pro-
duites a I'échelle industrielle
(Beasley, 1993)) rend impossible
I’analyse au cas par cas tant des don-
nées chimiques que des données épi-
démiologiques.

2 - souvent, plusieurs substances co-
existent sur un méme site (Beasley,
1993, Mumtaz et al., 1993). Des in-
teractions toxicologiques peuvent
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conduire & une réponse biologique
différente quantitativement et/ou
qualitativement de celle du composé
isolé. Ces interactions peuvent se
produire a divers niveaux physiolo-
giques: absorption, pharmacociné-
tique, distribution, excrétion,... Sila
toxicité globale du mélange est aug-
mentée, on parle de synergie. Ainsile
risque de carcinogenése pulmonaire
lié a 'inhalation d’amiante est aug-
menté par la consommation de tabac
(Casarett et Doull’s Toxicology,
1986). Ces effets synergistiques
sont en général sous estimés. Chez
I’homme, il est important de tenir
compte du fait que certains médica-
ments peuvent interagir avec les
toxiques. Ainsi, le phénobarbital,
connu pour ses effets inducteurs du
cytochrome P-450 est susceptible
d’influencer le métabolisme de cer-
tains toxiques comme les organo-
phosphorés. De méme, I’acétamino-
phéne provoque une déplétion des
réserves hépatiques de glutathion, et
bloque toutes les réactions métabo-
liques nécessitant ce cofacteur.

Dans d’autres cas, le potentiel
toxique est diminué (antagonisme
des composés). Par exemple, 1'ajout
de tétrachlorocarbone, pourtant
également hépatotoxique, a une
méme dose de dichlorobenzéne, di-
minue de fagon significative les 1é-
- sions hépatiques induites par ce
dernier composé (Mumtaz et al.,
1993). 1l subsiste, donc, toujours
une interrogation quant a la fagon
dont les différentes substances vont
interagir.

3 - La durée de l'exposition in-
fluence la toxicité et ce facteur n’est
pas toujours éclairci ni par les don-
nées épidémiologiques ni par les
données de laboratoire puisqu’il est
treés difficile de tester I’effet d’exposi-
tions chroniques (Forbes et Forbes,
1994; Depledge, 1994).

4 - Les tests de toxicité en labora-
toire observent souvent des réponses
«tout ou rien» (toxicity tests end-
points). Par exemple, la DL50 me-
sure le taux de survie suite a I’expo-
sition & une substance particuliére.
Or les effets toxiques ne se limitent
bien souvent pas & une symptomato-
logie aigu€ mais produisent le plus
souvent des effets insidieux entrai-
nant une détérioration progressive
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de I’état de santé de I'organisme
(Lovett Doust et al., 1994).

5 - Le milieu environnant et les don-
nées climatologiques peuvent faus-
ser ’évaluation (Depledge, 1994).
En effet, certains toxiques (PCBs)
sont présents sous forme de vapeur
dans 'atmosphére et se redéposent
sur le sol a Poccasion de précipita-
tions. En période seche, les dépdts
seront donc moins importants.
D’autre part, I’ensoleillement a
une influence sur la toxicité de cer-
taines substances. Par exemple, les
dioxines sont trés sensibles a la pho-
tooxydation et tous les facteurs limi-
tant I'exposition aux rayons lumi-
neux retardent leur élimination.

Tous ces facteurs justifient 'emploi
d’autres méthodes d’investigation.

L UTILISATION

DES BIOINDICATEURS

ET DES BIOMARQUEURS
DANS LEVALUATION DU
RISQUE ENVIRONNEMENTAL

Les études écotoxicologiques recou-
rent de plus en plus aux données
biologiques basées sur le principe
des animaux bioindicateurs et des
biomarqueurs. Leur avantage est de
permettre d’identifier et de quanti-
fier les contaminants biodisponibles
(Livingstone, 1993), de vérifier si
I'exposition aux polluants a induit
une réponse biologique et si cette ré-
ponse dépasse ’homéostasie, de voir
si 'impact de la pollution touche les
individus ou la population. Dans le
cadre d’une réhabilitation d’un site,
elles permettent d’en évaluer le suc-
ces ou d’en établir les priorités
(Depledge et Fossi, 1994).

Les Bioindicateurs

Suivant les auteurs, le terme bioindi-
cateur est utilisé selon deux accep-
tations. Pour certains (Melancon,
1995; Dmuchowski et al., 1995;
Kushlan, 1993), les bioindicateurs
sont la réponse d’un organisme vi-
vant et indiquent simplement I’expo-
sition & un contaminant. Ils peuvent
prédire un dommage éventuel et pré-
sentent les effets indésirables du
toxique. Pour ces auteurs, les termes
biomarqueurs et bioindicateurs sont
utilisés de facon indifférente.

Pour d’autres (et ¢’est la définition
que nous retiendrons également), ce
sont des &tres vivants, tant animaux
que végétaux, tant sauvages que do-
mestiques utilisés pour 'étude de
certaines conditions environnemen-
tales. Les résultats sont extrapolés a
d’autres espéces ou cette étude serait
inconcevable, ou a I'environnement
dans son ensemble (Zarski et al.,
1995; Beasley, 1993; O’ Brien ef al.,
1993).

D’autres termes sont parfois em-
ployés et définissent de fagon plus
précise le domaine d’application
des bioindicateurs (O’ Brien et al.,
1993):

« Les (bio)moniteurs sont des or-
ganismes chez lesquels I'étude de ca-
ractéristiques particulieres (biomar-
queurs) donne une mesure de la
contamination environnementale.
Les conclusions de cette étude peu-
vent étre extrapolées a d’autres es-
péces ou a I'écosystéme dans son en-
semble.

* Les sentinelles sont des orga-
nismes chez lesquels I'étude de bio-
marqueurs donne un signal précoce
de I’étendue de la contamination en-
vironnementale et son importance
pour la santé humaine.

Les critéres de sélection d’une es-
péce animale comme bioindicateur
sont les suivants:

* les animaux doivent é&tre en
nombre relativement important
(O’Brien et al., 1993), géographi-
quement sédentaires, uniformément
distribués, et les prélévements doi-
vent pouvoir se faire avec facilité.
* 'espéce doit étre sensible au
toxique en cause.

* la réponse au contaminant doit
gtre relativement spécifique.

* la durée de vie de P'espéce est im-
portante pour I'évaluation de I'im-
pact d’expositions chroniques et de
la variabilité de la réponse en fonc-
tion de I'dge

* la position dans la chaine alimen-
taire intervient dans les phénoménes
de biomagnification.

*les voies d’exposition aux
toxiques: idéalement, quand les
risques pour la santé humaine sont
recherchés, une espéce soumise aux
mémes voies d’exposition doit étre
préférée. Si I'intoxication se fait par
voie alimentaire, plusieurs possibili-
tés existent:




- Le choix d’une espéce omnivore en
raisons des préférences alimentaires
humaines.

- Si I’exposition est liée a un type
d’alimentation bien défini, il faut
choisir une espece qui consomme
exclusivement cet aliment. Par
exemple, si P'intoxication est liée a
I'ingestion de poisson, des oiseaux
piscivores peuvent étre sélectionnés
comme indicateurs

- On peut également rechercher des
espeéces consommées par ’homme.
* la possibilité d’étre élevées et de se
reproduire en captivité peut étre un
facteur de décision.

Ces biocindicateurs peuvent étre étu-
diés a différents niveaux, biochi-
miques, physiologiques ou compor-
tementaux par le biais des
biomarqueurs.

Les Biomarqueurs

L Académie Nationale des Sciences
(USA) (Depledge, 1994) les définit
comme toute modification au niveau
cellulaire ou biochimique, de struc-
tures, de mécanismes, ou de compo-
sitions, induite par des xénobio-
tiques et mesurable dans un systeme
biologique ou dans des échantillons.

Une autre définition, plus adaptée
aux biomarqueurs écotoxicolo-
giques, a été proposée par Depledge
(Depledge, 1994; Depledge et Fossi,
1994). Le biomarqueur écotoxicolo-
gique serait la réponse biologique
(biochimique, cellulaire, physiolo-
gique ou comportementale) qui,
dans les tissus, dans les liquides cor-
porels ou au niveau d’un organisme
dans son ensemble, donne une me-
sure d’exposition et/ou d’effets
toxiques pour un ou de plusieurs
polluants.

Létude des biomarqueurs amene a
situer I'organisme ou la population
étudié sur une courbe de santé. En
effet, le xénobiotique induit au ni-
veau de 'organisme qui y est soumis
un stress auquel correspond une ré-
ponse (Fig. 2) qui peut &tre
* homéostasique
* compensatoire
* ou non compensatoire sui-
vant la charge en polluant.

Sila charge en polluant est modérée,
I’exposition entraine un affaiblisse-
ment mais les procédés d’homéosta-

Etat de Santé
Non
Maladie Curable
Curable
Stress
Santé
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Figure 2

Létat de santé en fonction du statut physiologique
comme biomarqueur de I'exposition aux polluants
(D’apres Depledge, 1991)

sie assurent un ajustement suivi d'un
retour & la normale quand le stress
s’estompe. C’est '’homéostasie.

Si la charge en polluant est plus im-
portante, des mécanismes physiolo-
giques ou biochimiques se mettent
en route pour permettre une détoxi-
fication ou une excrétion et garantir
un fonctionnement sans handicap
sérieux ou colits trop importants.
C’est la phase de compensation.

Au-deld d’une certaine charge, ces
mécanismes ne suffisent plus: On
entre dans une phase non compen-
sée qui peut étre réversible (maladie)
ou non réversible (mort).

Les biomarqueurs se répartissent en
4 catégories:

1) Biomarqueur d’exposition: il dé-
nonce I'exposition d’un organisme,
d’une population, d’'une commu-
nauté. Il est spécifique ou non.

2) Biomarqueur d’effet: il signale
qu’un organisme, une population ou
une communauté ont été affectés
par un ou plusieurs polluants. Il ne

donne pas nécessairement d’infor-
mation sur la nature du polluant.
(ex: mesure de lactivité Mixed
Function Oxidase, ensemble d’en-
zymes induits par la présence de cer-
tains xénobiotiques.)

3) Biomarqueur d’exposition et
d’effet: il indique un degré d’exposi-
tion et lie 'exposition a un effet (ex:
le taux d’inhibition des cholinesté-
rases au niveau du cerveau marque
une exposition aux organophospho-
rés et est en bonne corrélation
avec les effets toxiques observés
(Melancon, 1995)).

4) Biomarqueur d’effets latents: il
signe 'exposition a un polluant qui
limite les capacités de 'organisme a
s’adapter pour survivre (ex: certains
polluants induisent des troubles de la
synthése en vitamine A avec pour
effet des troubles de la croissance).

Certains auteurs préférent une autre
classification:

Biomarqueur fonctionnel: il an-
nonce la mise en route de méca-
nismes de compensation ou de dé-
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toxification induits par le polluant
(ex: mesure de Iactivité des MFQO)

Biomarqueur non fonctionnel: il
marque une modification biochi-
mique ou physiologique qui ne
change en rien la toxicité du polluant
(taux d’inhibition des cholinesté-
rases).

La liste des principaux biomar-
queurs dont I'utilisation est recon-
nue actuellement comme outil de
monitoring est reprise dans le ta-
bleau 1. Les biomarqueurs dont
Putilisation est la plus large sont re-
pris avec plus de détails.

‘ Tableau I -
B1omarqueurs utilisés actuellement
_ou dutilisation potentielle
(D apres Melangon 1995)

. ;Adenosme tnphosphate ‘

(amino-acide-5- levuhnate dehydratase) .

: alies du squelette - ‘

Chimie samguine
Cytochrome P 450 (M O)~~ -
Epaisseur de la coquille des oeufs -

 Enzymes de con]ugalson

. BEstérases

_ Ponetion lmmumtalre

- Histop: ‘hologle -

“Synthese de ‘protemes (v1tellogenme)
Taux de eroissar -
; Teneur en vitamines A et C

Lutilisation des biomarqueurs
comme outil de monitoring de pollu-
tion doit obéir a plusieurs régles.

1) Validation du biomarqueur

* Le biomarqueur choisi doit étre re-
productible, quantifiable et pouvoir
corrélé & un certain degré de défi-
cience physiologique.

* La sensibilité et la spécificité des
biomarqueurs est également un fac-
teur primordial dans le choix des
tests a effectuer. Certains réagissent
de fagon trés précoce (comme le
MFO) alors que d’autres, détermi-
nant 'exposition aux xénobiotiques
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a des niveaux plus élevés de I"organi-
sation de ['écosystéme réagissent
plus lentement (index de popula-
tion) (Figure 2).

* La durabilité de la réponse est éga-
lement importante. Les biomar-
queurs peuvent étre répartis sur ce
point en 4 catégories (Who Report,
1995):

1) Les biomarqueurs dont la 1/2 vie
est de moins de 12h: par exemple, le
dosage du taux de solvants dans le
sang ou dans les alvéoles pulmo-
naires.

2) Les biomarqueurs avec une
1/2 vie comprise entre 12h et 100h:
par exemple, le dosage de certains
métabolites comme biomarqueurs
de 'exposition a un toxique.

3) les biomarqueurs dont la 1/2 vie
est comprise entre 100h et 6 mois:
certains adduits de DNA appartien-
nent a cette catégorie.

4) Les biomarqueurs dont la 1/2 vie
est de plus de 6 mois.

* la relation entre le moment ot I'ex-
position a eu lieu et la réponse du
biomarqueur doit aussi étre connue
pour l'interprétation de certains ré-
sultats. En effet, parfois, une réponse
est observée au niveau du bio-
marqueur alors que le dosage du pol-
luant dans Porganisme est négatif.

* La connaissance de la pharmaco-
cinétique est aussi essentielle pour
déterminer la fréquence et la sé-
quence des échantillonnages ainsi
que pour interpréter les résultats ob-
tenus sur le terrain en fonction de la
relation dose/effet déterminée en la-
boratoire.

* Un certain «bruit de fond» peut se
greffer sur la réponse des biomar-
queurs. Des variations de réponse
du biomarqueur peuvent apparaitre
indépendamment de I’exposition,
chez un méme individu ou entre les
individus d’'une méme population.
Cette variabilité intra/interindivi-
duelle peut &tre lie a des facteurs
extérieurs (température, disponibi-
lité alimentaire,...) ou a des change-
ments au niveau de la physiologie de
I'individu (croissance, cycle ces-
tral,...). Savoir reconnaitre ce bruit
de fond, qui est plus ou moins im-
portant suivant les biomarqueurs est
essentiel pour interpréter les résul-
tats (Fox, 1993; Peakall, 1992; Who
Report, 1995).

2) Extrapolation de la réponse
du biomarqueur a un niveau
d’organisation plus élevé:
Pindividu ou la communauté

* Le dosage des biomarqueurs a un

“niveau individuel doit pouvoir servir

de base a I'extrapolation du dom-
mage pour 'organisme dans son en-
semble et au stade suivant, pour la
population et I'écosystéme. La sé-
quence d’événements se succédant
depuis la dérive du biomarqueur jus-
qu’au dommage proprement dit doit
pouvoir étre connue. Par exemple,
I'inhibition de la §-aminolévulinate
déhydratase par le plomb conduit a
des défauts de synthése de I'héme et
une diminution de la population y
est étroitement liée. La diminution
de I'épaisseur de la coquille de I'ceuf
chez les faucons suite a 'exposition
au DDE, cause des pertes impor-
tantes d’embryons (bris de P'ceuf) et
donc menace la survie de I'espéce
(Peakall, 1992). Par contre, pour
d’autres biomarqueurs, la relation
entre le biomarqueur et le dommage
éventuel est moins précise: I'induc-
tion du systeme MFO, s’il signale
bien P'exposition & un polluant et la
mise en route de mécanismes de dé-
toxification, ne donne aucune indi-
cation sur le dommage qui peut étre
encouru. De méme, les altérations
du DNA sont un indicateur trés sen-
sible d’exposition, mais les processus
de réparation sont tels qu’un dom-
mage n’apparaitra pas forcément
(Peakall, 1992; Shugart, 1994).

* Une hiérarchie dans ['utilisation
des biomarqueurs existe. Elle pro-
vient de plusieurs facteurs: la spécifi-
cité, le moment d’apparition de la ré-
ponse par rapport a I'exposition et le
niveau d’organisation biotique auquel
cette réponse intervient (figure 3).

» Lutilisation d’une batterie de bio-
marqueurs est a préconiser dans
tous les cas. Une batterie de plu-
sieurs biomarqueurs présente de
multiples avantages:

- le moment oti ils interviennent sur la
courbe de santé de 'organisme et la
durée de leur réponse doivent diffé-
rer. Ainsi, Depledge, 1994 conseille
I'utilisation de 5 biomarqueurs. De
cette maniére, I'estimation du risque
est définie avec plus de précisions.
- Les biomarqueurs de la batterie
doivent intervenir a des niveaux d’or-
ganisations différents (tableau 2)




liaison laison

polluant/récepteur

polluant/récepteur

liaison
polluant/récepteur

polluant/récepteur

liaison
polluant/récepteur

liaison

secondes & minutes

minutes a jours

heures & semaines

jours & mois

mois & années

Temps

Difficulté de relier I'effet observé & un toxique spécifique

Importance pour I'écosysteme
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Flgure 3

Liens entre les réponses biochimiques, physiologiques, observées au niveau de I'individu ou au niveau de la population et U'exposition au polluant

(D’apres Peakall, 1992)

Tableau 2 - -
Niveaux d’orgamsatlon biotique et blomarqueurs poss1bles
pour ces dlfferents niveaux dans les colonies d’oiseaux aquanques
‘ (D apres Kusblan, 1993)

Niveau d’organisation

‘ :Blomarqueurs dlspdmbles -

suborganique

adduitsde DNA
méthylation du DNA

sister chromatid exchange
contenu en DNA
. dosage de lactivité MEO ;
_ induction de Pactivité metallothloneme ~
. faccumulatlon du contaminant ‘
qualité de la coquile de Pecuf
. fonction thyroidienne
 activité des esterases
inhibition de 'alad
accumnulation de rétinoides
biosynthese de Fheme
. hématologie

Organisme croissance

histopathologie
tératologie ‘

comportement
capacités a sc reproduire.
taux de mortalité

Population

- présence/absence

distribution
indices de population

Communauté
Ecosysteme

- Les biomarqueurs doivent idéale-
ment vérifier les fonctions de plu-
sieurs organes.

Les principaux biomarqueurs

Les protéines de stress définissent
une série de protéines dont la
synthése est induite par certains
agents chimiques (arsenic, métaux
lourds (Melancon, 1995), par cer-
tains agents biologiques (virus)
(Melancon, 1995)) comme aussi par
certaines conditions physiques
(choc thermique) (Fossiet al., 1994;
Melancon, 1995). Certaines parais-
sent jouer un rdle dans la protection
de l'organisme face & des perturba-
tions environnementales. Elles sont
généralement considérées comme
non spécifiques. Elles ont été étu-

bioindicateurs de communauté
bioindicateurs d’écosysteme

diées plus particulierement dans des
expériences de laboratoire utilisant
des mammiferes, des invertébrés ou
des cultures cellulaires. Leur utilisa-
tion sur le terrain n’a pas encore été
développée (Melancon, 1995)

Le dosage de Iactivité enzymatique
de certains systémes de détoxifica-
tion de Iorganisme est utilisé lar-
gement comme monitoring de pol-
lution (Burgeot et al., 1994, Fossi et
al., 1991; Fossi et al.,1992)

Face & lintroduction de xénobio-
tiques, I'organisme a réagi en adap-
tant une chaine d’enzymes respon-
sables de la transformation de
substances endogeénes: les MFO
(mixed function oxidases). Cet en-
semble d’ enzymes comprenant la
superfamille du cytochrome P-450

et une flavoprotéine (NADPH-ré-
ductase) intervient dans les méca-
nismes de détoxification des sub-
stances lipophiles et permet selon
une séquence comprenant deux
étapes, la transformation du
composé en substance polaire puis
son excretion aprés conjugaison a
des sucres, sulfates, phosphates
(Kushlan, 1993; Melancon, 1995;
Fossi et al., 1994)... Il faut remar-
quer que dans certains cas, la trans-
formation d’un polluant par le sys-
téme MFO conduit & la formation de
composés au pouvoir toxique exa-
cerbé (ex:la transformation des hy-
drocarbures polyaromatiques par le
MFO produit des époxides a poten-
tiel carcinogene).

La répartition de ces -enzymes
varie suivant les espéces animales
et suivant les organes (foie, pou-
mon, peau). De nombreux xéno-
biotiques (biphényls polychlorés
(PCBs), dioxines, biphényls poly-
bromés (PBBs), hydrocarbures po-
lyaromatiques (PAHs)) sont sus-
ceptibles d’induire ou d’influencer
leur activité enzymatique et cette
mesure constitue un biomarqueur
d’exposition trés sensible et tres
précoce.

Les mesures d’inhibition d’en-
zymes spécifiques:

Les estérases: Les estérases omnipré-
sentes dans I'organisme sont classi-
quement réparties en 2 groupes
(Aldridge, 1953): les A-estérases,
responsables de la dégradation
des organophosphorés et les
B-estérases, comprenant les choli-
nestérases (butyryl et acetyl), les
carboxylesterases et les estérases
neurotoxiques (NTE). Elles sont in-
hibées de fagon spécifique par les or-
ganophosphorés et les carbamates.
Ce mécanisme d’action a été mis a
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profit pour développer I’étude d'un
marqueur d’exposition tout a fait
spécifique. Le dosage de I’activité
des B-estérases peut se faire au ni-
veau du plasma, du sérum et de dif-
férents organes tels que le poumon
(Lessire et al.,1996), le cerveau
(Yawets et al., 1978; Hoffman et
Eastin, 1981) et le foie (Fossi et al.,
1994; Chambers et Chambers,
1991) chez les poissons (Dunier et
al.,1991), les oiseaux (Fossi et al.,
1994; Yawets et al., 1978; Hoffman
et Eastin, 1981) ou chez les mammi-
féeres (Chambers et Chambers,
1991, Lessire et al.,1996; Halbrook
et al., 1992). D’autre part, les orga-
nophosphorés induisant également
dans certaines conditions une toxi-
cité nerveuse (delayed neurotoxi-
city), l'activité de la NTE (neuro-
toxic esterase) peut E&tre dosée
également comme biomarqueur
d’exposition et d’effet.

Dosage de Uactivité ALAD: I'inhibi-
tion de 'activité de la 8-aminolévuli-
nate déhydratase est étudiée dans le
sang comme biomarqueur haute-
ment spécifique de I'intoxication au
plomb (Dieter et Finley, 1979).
Cette enzyme intervient dans les mé-
canismes de synthése de la protéine
hémique, constituant de 'hémoglo-
bine et d’autres protéines telles que
le cytochrome P-450.

Dosage du taux de wmétallothio-
néines: Les métallothionéines font
partie d’un ensemble de protéines
capables de fixer les métaux. Leur
synthése est induite par 'exposition
a plusieurs métaux lourds tels que le
cadmium, le cuivre, le mercure, le
zinc, le cobalt, le bismuth et le nickel
(Holdway et al., 1995; Melancon,
1995). D’autres agents de stress
peuvent également stimuler leur
production.

Lexposition aux polluants peut al-
térer des processus métaboliques et
produire des résidus dosables tels
que les porphyrines

La synthése de I'hémoglobine peut
tre perturbée sous V'influence de
PCBs (Melancon, 1995; Fossi et al.,
1994) et de certains métaux lourds
(Fossi et al., 1994) se traduisant par
I'accumulation de produits intermé-
diaires de son métabolisme. Le do-
sage des porphyrines a fait I’objet
d’études dans le foie, le sang, les
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urines ou les féces (Leonzio et al,
1996)

Modifications des processus de
synthése ou de transport de vita-
mines ou d’hormones

De nombreuses études ont mis en
évidence I'effet négatif des contami-
nants tels que les PCBs et les
dioxines (TCDD et TCDF) sur les
réserves en vitamine A. Ces sub-
stances agiraient au niveau des pro-
téines de transport communes a la
vitamine A et aux hormones thyroi-
diennes et au niveau du métabo-
lisme de la vitamine. Pour cette rai-
son, les dysfonctions au niveau
thyroidien sont souvent accompa-
gnées de carence en vitamine A. Le
taux de rétinoides dans le sang peut
indiquer une carence en vitamine A
et étre utilisé comme biomarqueur.
Quant a effet des PHAHs (hydro-
carbures aromatiques polyhalogé-
nés) sur la fonction thyroidienne, il
a été mis en évidence sur plusieurs
especes d’oiseaux et de poissons. 1l
se traduit par des variations du taux
d’hormones T3 et T4 et par appa-
rition de goitre, objectivée par une
augmentation du poids de la glande
et par des coupes histopatholo-
giques.

Altérations du DNA: Lattaque du
matériel génétique par les polluants
peut se traduire par une cascade
d’évenements produisant d’abord un
dommage structurel du DNA, la
production de mutations et enfin
I'expression de ces mutations (appa-
rition de tumeurs, malformations
embryonnaires). Les différentes
étapes de ce processus peuvent ser-
vir de biomarqueurs. (Peakall, 1992;
Fossi et al., 1994)

La premiere de celles-ci est la dé-
tection des adduits. Les adduits
sont le résultat d’une liaison cova-
lente du toxique (les PAHs) avec le
brin de DNA. Au stade suivant,
I’exposition & la substance chi-
mique peut provoquer des cassures
du DNA(strand breakage) par af-
faiblissement des ponts d’hydro-
genes liant les deux structures héli-
coidales du brin de DNA, des
changements dans la composition
(taux de méthylation et d’oxyda-
tion) et des augmentations du taux
de réparation du DNA. Au troi-
sieme stade, les mutations du DNA

sont acquises et se transmettent
dans le matériel génétique, le taux
d’aberrations chromosomique est
observé et notamment le sister
chromatid exchange (SCE). Les

‘dommages observés peuvent se

marquer sur l'individu lui-méme
(cancer) ou sur sa descendance
(anomalies congénitales)

Modification du syst¢éme immuni-
taire: De nombreux xénobiotiques
entrainent des dépressions de la
fonction immunitaire de 1'orga-
nisme. Ces troubles peuvent se ma-
nifester tant au niveau de 'immunité
humorale (dosage des anticorps) ou
cellulaire (dosage des macrophages
et de leur activité). La résistance de
I'organisme aux infections peut
également étre testée (Melancon,
1995).

Troubles de la reproduction: Plu-
sieurs paramétres peuvent étre éva-
lués: le taux de fertilité, le taux de fé-
condité, le taux de mortalité et de
morbidité des embryons, le taux
d’éclosion, le taux de survie dans la
nichée...

Déréglement de la fonction des tis-
sus ou des organes mis en évidence
par des tests fonctionnels ou des
analyses histopathologiques.

Mauvaise croissance, modification
de Paptitude a se développer, perte
de poids.

Anomalies du squelette. IIs signent
les effets d’une exposition aux xéno-
biotiques a une échelle d’organisa-
tion biologique plus élevée (échelle
de population).

Modification de I’épaisseur de la
coquille de I’ceuf: Utilisé actuelle-
ment comme biomarqueur d’exposi-
tion, ce parametre a été découvert de
facon fortuite, lors de I'analyse des
causes provoquant une chute des
populations d’oiseaux rapaces aux
Etats-Unis et en Grande Bretagne.
Les chercheurs ont réussi & retracer
la séquence d’événements se succé-
dant depuis I'exposition au DDE, un
métabolite stable du DDT, jusqu’a
’amincissement des parois de I'ceuf,
les bris d’ceufs plus importants et
enfin la chute du nombre d’éclosions
(Peakall, 1992; Kushlan,1993).
Relativement spécifique, ce para-
metre peut subir 'influence d’autres
facteurs de stress: température, ré-




Tableau 3 -
Biomarqueurs utilisés pour le monitoring envitonnemental ©

mode de prelevement et mdlcatlons (d’apres Fosst et al, 1994)

Spécificite.

B1omarqueurs Poﬂuants Techmque Techxque |
~ 1 :f invasive .  ; non invasive |
sE‘stérases“ - OP‘s“ - Cﬁérveaﬁ o
. ~ | Carbamates . foE
Pofphyfiﬁes | Métaux lourds Fole - “Sﬁng‘, foces | .
‘ ‘ PAHs ‘ - i
MO Lo PHAHs Fole Peau,
~ o _muqueuses
Biochimie sanguine - ~Mefaux“lbﬁrdé 0 Sane
- - PHAHS, OPs ‘ -
Réfinols = - ~PHAHs ~ f  Foie k kSkang;
Fpn‘c‘t‘io“r‘x‘ thyraidientie | pHAHS - :‘Fdie‘ - ;Sarig
ALAD | Métauxlowds | e
. Fonction‘imthunitéire - :Metaux lourds | Lymphocytes Sahg
- ~ ‘PHAHS PAHS ¢
Adduis Hb PHAHs, PAHsf‘ -
Protemes de stress o Metaux lourds k~ -
- PHAHS .

DNA :Add@ts‘* -

5 “PAHs, PHAHs ‘Pluksieu‘rs tissus S‘angk, ‘peatfi: . .

SCE . kPAH‘S‘PHAHS‘ fPlusi‘e‘ﬁrsitissu‘s‘ Sarlg i - ‘ + -

Cassure . PAHs PHAHS “‘Plusteurs t1ssus Sang peau

Ops organoposphores PAHS hydrocarbures polyaromathues PHAHS hydrocarbures po-
lyaromatiques polyhalogénés, Hb : hémoglobine, SCE : sister chromatid exchange,
b relatlvementnonspemﬁque,++ - modérémient spécifique, ++++: hautementspecﬁque .

gime alimentaire, exposition aux
métaux. Des méthodes d’estimation
non destructrices ont été mises au
point (Kushlan,1993), ce qui rend
I’étude de ce biomarqueur encore
plus intéressante.

Le tableau 3 présente les types de
contaminants susceptibles de pro-
voquer une dérive d’un de ces bio-
marqueurs, la spécificité de ceux-ci
et le type de prélévements a envisa-
ger.

CONCLUSION

En conclusion, [Pévaluation du
risque écologique par les techniques
de biomarqueurs est en pleine évolu-
tion. Certains biomarqueurs sont
d’ores et déja pleinement validés et
leur emploi reconnu. D’autres sont
en développement et leur utilisation
en routine nécessite encore des
mises au point. S’il s’agit bien d’un
outil en pleine extension, il faut en
connaitre les limites et bien position-
ner le probléme dans son ensemble,
intégrer les différents parametres de
variation pour tirer le maximum de
renseignements de 1’analyse des
données fournies.

SUMMARY

biomarkers and bioindicators

in vertebrates: importance

in evaluation of quality

of an ecosystem

Environment becomes more and
more a great preoccupation for
population but also for politic
and scientific instances.
Evaluation of its quality or dam-
age must follow a well-estab-
lished procedure. This review de-
velops the different aspects of
this procedure of evaluation and
demonstrates its limits. In a sec-
ond part, alternative predictive
tools of environmental guality or
damage are explained: biomark-
ers and bioindicators. Main indi-
cations of these biological tools
are reviewed. Some biomarkers
are described.
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