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INTRODUCTION







Les industries rejettent dans les écosystémes différents types de polluants (métalliques,
organiques, ...). Dans une premiére étape d’évaluation des risques de ces rejets, les méthodes
d’évaluations actuelles évaluent séparément le risque de chaque substance par rapport a un
niveau de référence (NOEC, PNEC, NQE...). Ces valeurs étant protectrices (car estimées
avec un facteur de sécurité), on considere que si le niveau de référence n’est pas dépassé pour
chacune des substances, alors le risque est acceptable. Or, des études ont montré que des
interactions entre substances peuvent conduire a une surestimation ou a une sous estimation
des effets en mélange (Vasconcelos et Leal, 2001 ; Franklin et al., 2002 ; Charles et al.,
2006). L’approche d’évaluation des risques ne prend pas en compte ces interactions,
notamment celles synergiques. De ce fait I’évaluation des risques pourrait ne pas garantir la
protection des écosystémes, méme dans le cas ou aucune des substances ne dépasse le niveau
de référence.

En parallele des substances stables, les écosystémes sont exposés a des rayonnements
ionisants. Ces rayonnements ont plusieurs origines, naturelles ou anthropiques. Parmi les
sources d’exposition anthropique figurent les retombées lies aux essais nucléaires, les rejets
liés a I’utilisation de radionucléides en médecine et dans I’industrie ainsi que des expositions
résultant des rejets de Centres Nucléaires de Production d’Electricité (CNPE). Concernant ces
derniers rejets, ceux-ci sont majoritairement dus au fonctionnement normal des CNPE.

De fagon spécifique, les rejets de CNPE en fonctionnement normal sont effectués sous
deux formes : liquides et gazeuses. Les rejets liquides vont augmenter de fagon significative
les niveaux de concentrations de certains radionucléides dans le milieu aquatique. Ces rejets
sont constitués d’un mélange de substances stables et radioactives (EDF, 2005). Parmi ces
substances, le tritium (élément radioactif) et le cuivre (¢lément stable) sont parmi celles qui
constituent la principale source d'exposition des écosystémes en termes de rejets et de toxicité
potentielle associée (Garnier-Laplace et al., 2009). Le cuivre est un élément dont la toxicité
est bien documentée seule et en mélange (Rai et al., 1995 ; Rai et al., 1998 ; Charles et al.,
2006 ; Bhargava ef al., 2008). En ce qui concerne le tritium, la toxicité de cet élément est peu
documentée. De plus, la toxicité de cet isotope lourd de I’hydrogeéne n’a jamais été envisagée
en mélange a notre connaissance. En effet, seules quelques études ont été réalisées a ce jour
afin de mesurer la présence d’interactions entre substances stables et radioactives. Bien que
ces aspects de mélange soient documentés dans des études concernant les effets sur I’homme
(UNSCEAR, 2000), le parallele avec les effets des radionucléides en mélange sur les

écosysteémes aquatiques est assez récent. Pourtant, cette prise en compte des effets de mélange



dans le cas des radionucléides a été identifiée comme un des enjeux de recherche actuel en
radioécologie (Salbu, 2009).

Dans ce contexte, I’objectif de cette é¢tude est de déterminer le potentiel d’interaction
d’un mélange binaire composé de substances stables et radioactives rejetées par les CNPE en
fonctionnement normal : le mélange trittum (sous forme d’eau tritiée, HTO) et cuivre. Ce
travail se présente en quatre chapitres.

Dans le premier chapitre, les informations disponibles sur la composition des rejets de
CNPE en France et dans le monde ont été analysées de manicre a justifier le choix des
contaminants étudiés (HTO/Cu) parmi ceux rejetés en quantités significatives. Par ailleurs,
pour mettre en évidence une interaction, des modeles ont été développés en écotoxicologie.
Ces modeles sont présentés ainsi que leur contexte d’application. A partir de ces éléments de
contexte, des objectifs généraux sont dégagés. Au vu de ce contexte général, les effets du
mélange HTO/Cu seront recherchés envers un organisme aquatique, I’algue unicellulaire
Chlamydomonas reinhardtii. La présentation de ce modele ainsi que les modes d'actions
connues des deux substances séparément (cuivre et tritium) sont de ce fait exposés afin
d’arriver aux objectifs spécifiques.

Le deuxiéme chapitre présente 1’ensemble des protocoles utilisés a savoir les conditions
de culture, la caractérisation des expositions réalisées (dosage et internalisation des
substances, débit de dose d’exposition) ainsi que les différents parametres d’effet mesurés
(croissance, activité photosynthétique et production d’Espéces Réactives de 1’Oxygene ;
ERO). Dans ce chapitre figure également I’ensemble des analyses statistiques réalisées afin de
mettre en évidence les effets ou les interactions éventuelles.

La présentation des résultats est réalisée dans le troisiéme chapitre. Ce chapitre est
divisé en trois parties afin de présenter au mieux les résultats suivant les objectifs spécifiques
de ce travail. La premiére partie regroupe les résultats concernant la mise au point d’une
méthode de dosage des ERO lors d’expositions constantes au cuivre, a I’HTO et aux
radiations y. Dans la seconde partie, les résultats relatifs aux effets de 1’eau tritiée sur les
différents parametres d’effet chez Chlamydomonas reinhardtii sont présentés et discutés.
Enfin, la troisiéme partie regroupe les résultats concernant les effets du mélange HTO/Cu
envers notre modele biologique.

Pour finir, un quatriéme chapitre permettra de discuter de fagon générale de la question
scientifique posée et sera I’occasion de présenter les avancées réalisées avant de mettre en

évidence les perspectives ouvertes par ce travail.
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1.1. CONTEXTE GENERAL DE L’ETUDE

1.1.1. Les rejets liquides des Centres Nucléaires de Production

d’EBlectricité : Rejets chimiques et radioactifs, contamination de

I’environnement et identification des substances d’intérét.

Aujourd’hui, 14% de D’énergie électrique mondiale provient de 1’énergie nucléaire
(IAEA, 2008). Cette production est a I’origine de rejets aussi bien sous forme gazeuse que
liquide. En ce qui concerne les rejets gazeux, ceux-ci vont se disperser rapidement apres
émission dans I’atmosphére avant de retomber sur les écosystémes terrestres et aquatiques par
dépots secs et dépots humides. L’impact de ces rejets va donc étre diffus et le plus souvent
indétectable (Duffa ef al., 2004). En ce qui concerne les rejets sous forme liquide, ceux-ci
vont principalement avoir lieu en riviere et en mer, et occasionneront une contamination
ponctuelle importante des écosystémes aquatiques. Les rejets liquides sont responsables d’un
marquage de I’environnement aquatique mis en évidence par la détection de faibles activités
de °Co, """Ag et **Mn (radionucléides négligeables ou absents a 1’état naturel) ainsi que par
des différences significatives du rapports d’activités >’Cs/***Cs (par rapport aux bruits de
fond résultant des rejets de Tchernobyl), tout ceci mesuré en aval des Centres Nucléaires de
Production d’Electricité (CNPE) frangais (Duffa et al., 2004).

A T’heure actuelle, dans le monde, plusieurs familles de réacteurs sont en opération. En
décembre 2009, I’AIEA recensait dans le monde 437 CNPE opérationnels pour une puissance
totale de 370 187 GW. Le Tableau 1 détaille le nombre de tranches (réacteurs et installations)
en fonction du type de famille de réacteur. Dans cet inventaire mondial, les réacteurs a eau
pressurisée (60,6%), les réacteurs a eau bouillante (21,1%) et les réacteurs a eau lourde
pressurisée (10,3%) représentent 92 % de I’ensemble des tranches et 95 % de la puissance

totale fournie.



Tableau 1 : Répartition des réacteurs dans le monde par type et puissance associée (www.iaea.org)

Nombre de tranche

Types de réacteur (réacteurs et % Total MW
installations)

Réacteurs a eau pressurisée (REP) 265 60,6 244 070

Réacteurs a eau bouillante (REB) 92 21,1 83 656

Réacteurs a eau lourde pressurisée (PHWR) 45 10,3 22 643

Réacteurs refroidit au gaz (GCR) 18 4,1 8 909

Réacteurs de grande puissance a tube de force (LWGR) 15 3,4 10219

Réacteurs a neutrons rapides (RNR) 2 0,5 690
total 437 370 187

Ces familles de réacteurs sont caractérisées par :

- la nature des maticres fissiles utilisées qui servent de combustible au réacteur (oxyde
d’uranium naturel ou enrichi, mélange d’oxydes d’uranium)

- la nature du caloporteur qui va transporter la chaleur fournie par la réaction de fission
vers un systéme de production d’électricité (eau lourde, eau ordinaire, gaz, métaux
liquides,...)

- la nature du modérateur qui va influencer la vitesse des neutrons dans le cceur du
réacteur (eau ordinaire, eau lourde, graphite).

Pour les REP, la matiére fissile est contenue dans le cceur du réacteur (Figure 1). Le
caloporteur et le modérateur sont, dans le cas de réacteur a eau pressurisé comme ceux en
fonctionnement en France, de I’eau sous pression. Cette eau est contenue dans deux circuits
fermés distincts. Le premier circuit dit « primaire » passe dans le cceur du réacteur. Un second
circuit (secondaire) est utilisé pour récupérer la chaleur du circuit primaire et la transporter
sous forme de vapeur vers des turbines afin de produire de I’¢lectricité. Ce circuit secondaire
et donc indirectement 1’ensemble du réacteur est refroidi par contact avec de 1’eau de mer ou

I’eau d’un fleuve (circuit et tour de refroidissement).
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Figure 1: Schéma de fonctionnement d'un CNPE de type REP (source : www.cea.fr)

C’est de ces circuits (primaire et secondaire) que proviennent les rejets liquides de
CNPE. En effet, bien qu’étant fermés, ces circuits vont étre renouvelés afin d’assurer le bon
fonctionnement du réacteur. Avant le rejet de ces liquides dans le milieu naturel, ceux-ci sont
stockés dans des réservoirs afin de permettre ’analyse des substances. Le rejet dans le milieu
aquatique ne pourra avoir lieu que si les limites de rejets fixées par les autorisations
préfectorales francaises ne sont pas dépassées. Ces cuves de stockage seront ensuite vidangées
de facon ponctuelle. Au cours du fonctionnement normal des CNPE, aux contenus initiaux
des circuits (caloporteur, modérateur, désinfectants, antibactériens, fongicides, ...) viennent
s’ajouter des substances provenant de la dégradation des circuits (exemple : cuivre dans le cas
de circuit de refroidissement en laiton). De plus, les atomes contenus dans ces circuits vont
étre potentiellement activés via leur passage a proximité du cceur du réacteur (exemple : le
tritium provient essentiellement des réactions d’activations sur le '°B et le °Li présent dans
I’eau du circuit primaire des REP ; Pierrard, 2008). De ce fait, le contenu des circuits est
différent en fonction de la famille de réacteur et de la matiere constitutive des circuits et est
constitu¢ de substances stables et de substances radioactives.

Afin d’avoir une vision globale des rejets de CNPE, les rejets liquides des trois familles

de réacteurs les plus répandues a I’heure actuelle (REP, REB et PHWR) sont présentés.



Comme nous I’avons vu précédemment, les rejets liquides des CNPE sont composés de
substances radioactives et de substances non radioactives. Ces deux types de substances sont
répertoriés séparément afin de différencier quantités émises dans le cas des substances stables

et activités rejetées dans le cas des substances radioactives.

1.1.1.1. Les rejets par type de réacteur

Réacteur a eau pressurisée (REP)

En France, les 58 tranches en opération sont des REPs. Ce sont les rejets de ces REPs
francais qui sont analysés dans la suite de ce paragraphe. Ce type de réacteur utilise comme
combustible de I’oxyde d’uranium faiblement enrichi. Le caloporteur et le modérateur sont de
I’eau sous pression contenus dans des circuits fermés. Le circuit dit « primaire » est
additionné de bore.

Les rejets liquides réels de 1’ensemble des REPs frangais en fonctionnement en 2005
(EDF, 2005) ont ét¢ additionnés de facon a obtenir les activités rejetées par élément (Tableau
2). Dans les rejets liquides des CNPE, les ¢léments radioactifs représentant la plus grande
activité sont le °H et le '*C (~99,9% de 1’activité totale), tous deux émetteurs § pur (émission
uniquement de radiations ). Les autres radionucléides représentent une fraction infime de
I’activité (<0,01%) (Tableau 2) et regroupent essentiellement des émetteurs 3 / y. L’ensemble
de ces ¢léments appartient a différentes familles du tableau périodique. On retrouve des non
métaux (CH, '*C), un halogene (*'T) mais surtout des métaux de transition (“°Co, **Co, 110mAg,
3Ni, **Mn), des métalloides (‘**Sb, '*Sb, '*™Te) et un métal alcalin (‘**Cs). Ces propriétés
chimiques conférent a ces ¢léments, excepté le 3H et le "*C, une double toxicité :

- toxicité liée aux rayonnements ionisants (radiotoxicité)

- toxicité liée a la nature chimique de I’élément (notamment toxicité des métaux et

métalloides ; chimiotoxicite)



Tableau 2 : Rejets liquides radioactifs pour l'ensemble des CNPE frangais en 2005 (EDF, 2005)

Activité des rejets effectués en ‘ _
Eléments 2005 en Bq par GW (activités Clas§1ﬁ?at10n Rayonnements
réelles rejetées en GBQ) périodique
‘H 1,5x 10" (947 700) Non métaux
Hc 1,0x 10’ (639) Non métaux
%Co 7,1 x 10* 4,5) Me¢étaux de transition Y B
*Co 5,3 x 10 (3,3) Meétaux de transition v B
HomAg 4.8 x 10* 3) Métaux de transition Y B
Ni 4,2 x 10* (2,7) Métaux de transition B
12Sh 2,5x10° (1,6) Métalloide VP
124Sh 1,4x 10" (0,91) Métalloide VP
BCs 1,4 x 10* (0,86) Métaux alcalins VP
123me 8,9x 10’ (0,56) Métalloide y
*Mn 8,3x 10’ (0,52) Métaux de transition Y
Bics 79 x 10° (0,50) Métaux alcalins v P
| 59x10° (0,37) Halogéne VB
Autres 1,7 x 10° 0,11)

Les rejets radioactifs des REPs sont également accompagnés de substances chimiques
stables (EDF, 2005). Parmi ces substances stables rejetées figurent tout d’abord des
substances dont la présence a une influence directe sur la croissance des organismes,
notamment les végétaux (217 T de sulfates, 28 T de chlorure, 14 T de sodium, 4 T de nitrates,
4 T de bore, 1 T d’ammonium, 0,2 T de phosphates et 0,04 T de potassium ; masse rejetée sur
I’ensemble de la France en 2005 rapportée a 1 GW ; EDF, 2005). Ces substances sont
toxiques mais a des concentrations élevées. En ce qui concerne le Tableau 3, celui-ci reprend
les substances toxiques rejetées pour I’ensemble des REPs francais en fonctionnement normal

en 2005 et ce, en masse réelle rejetée sous forme liquide (rapportée a 1 GW).



Tableau 3 : Eléments stables rejetés par les REPs francais en fonctionnement normal dans les

effluents liquides (EDF, 2005)

Rejets francgais en T pour une puissance

Eléments
de 1 GW (poids réels rejetés en kg)
Cuivre 1262 (79 480)
Polyacrylates 1238 (78 000)
Zinc 423 (26 620)
Fer 421 (26 507)
Morpholine 110 (6911)
Hydrocarbures 66 (4 188)
Nitrites 64 (4 063)
Détergents 17 (1101)
Hydrazine 53 (336)
Lithine 0,25 (15,5)

Le cuivre est un des ¢léments les plus rejetés par les REPs sous forme liquide (la
toxicité de cette substance sera détaillée dans la suite de ce manuscrit ; paragraphe 1.2.1). En
effet, les circuits de refroidissement de certains CNPE sont constitués de laiton (alliage de
cuivre et de zinc). Le cuivre ayant des propriétés antibactériennes, cet alliage permet de
réduire 'utilisation de produits bactéricides ce qui maintient la circulation de I’eau dans les
circuits de refroidissement.

La morpholine (ou tetrahydro-4,4-oxazine) est la molécule organique que 1’on rencontre
en plus grande quantité dans les rejets liquides (NOEC sur Scenedesmus subpicatus = 229.6
umol L™ ; Charton et Mauraus, 2004). La morpholine est utilisée 4 I’heure actuelle dans les
circuits secondaires de refroidissement des centrales afin de limiter la corrosion et maintenir
le pH aux alentours de 9. On retrouve ensuite une autre molécule qui est utilisée en temps
qu’antibactérien dans les circuits secondaires, [’hydrazine (72h-NOEC sur Selenastrum
capricornutum = 0.002 pmol L' Harrah, 1978 ; néanmoins de premicres expérimentations

réalisées au cours de cette thése n’ont pas permis de confirmer cette forte toxicité).

Ce type de réacteur a été construit et est en cours de fonctionnement dans des pays tel

que les Etats-Unis, le Japon, I’Allemagne, la Suéde,.... Contrairement au REP, dans ce type
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de réacteur, le circuit primaire et le circuit secondaire ne sont pas différenciés. L’eau circule

dans I’ensemble de ce circuit sous forme de vapeur allant du coeur du réacteur (uranium

enrichi) jusqu’aux turbines de production d’¢lectricité. L’eau de ce circuit unique est

directement refroidie dans un cours d’eau ou un océan.

Les documents de la convention OSPAR (2006), présentant les rejets de substances

radioactives dans 1’ Atlantique nord, ont permis de mettre en évidence que la majeure partie de

Iactivité de ces rejets est due au H (>70% par rapport aux autres émetteurs 3 ; Tableau 4).

Notons cependant que dans I’activité totale, les émetteurs y purs (tel que 'Z™Te et >*Mn) ne

sont pas pris en compte ce qui pourrait induire une surestimation de la proportion en tritium

de ces rejets.

Tableau 4 : Activité sous forme liquide rejetée par différents réacteurs de type REB dans l'Atlantique
nord en 2004 (OSPAR, 2006).

Autre radionucléides

émetteur B (**Co, “Co,

% de H par
3 L 67n, *°Sr, *Zr/Nb,
Réacteur Pays H en Bq par GW (activités llomAg 2sgy 13 rapport aux
réelles rejetées en GBq) . ’ ’ ’ autres
Cs) en Bq par GW )
L o émetteur 3
(activités réelles rejetées
en GBq)
Brunsbiittel Allemagne | 6,3 x 10° 4.4 30x10°  (2,1x 107 100%
g
Kahl Allemagne | 1,1 x 10 (8x107%) 4,3 (3,0x 10°) 73%
Kriimmel/Geesthacht ~ Allemagne | 8,0 x 10° (5,6) 7,5x 10" (5,3x10°) 100%
Lingen Allemagne 5,7 40x10°) | 73x10"  (5,1x10° 89%
g g
Philippsbur Allemagne | 6,5 x 10° 4,6 2,0x10°  (1,4x 107 100%
ppsburg g
Wiirgassen/Beverungen Allemagne 4,0 x 10 2,8x10") | 50x10" (3,5x10% 99,9%
Doodewaard Paysbas | 1,4x10* (1,0x10") @ 7,1x10° (50x10?) 67%
Barsebick Suéde 4,6 x 10° (3,2) 57x10°  (4,0x107) 99%
Ringhals Suéde 1,0x 10° 7,1 1,0x10*  (7,0x 107 99%
g
Leibstadt Suisse 28x10°  (2,0x10Y) | 2,7x10° (1,9x 107) 100%
Miihleberg Suisse 2,1x10° (1,5) 7,1x10°  (5,0x107) 97%

En ce qui concerne les rejets de substances stables de ces réacteurs, aucune information

n’est disponible.
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Réacteur a eau lour 7 risée (PHWR

Le combustible de cette famille de réacteur est I’'uranium naturel. Le caloporteur est de
I’eau lourde (D,0). Les réacteurs CANDU (CANadian Deuterium Uranium) sont des
réacteurs a eau lourde pressurisée. Les rejets liquides radioactifs de ces réacteurs (exemple :
Gentilly-2) sont reportés dans le Tableau 5. Dans le cas du CNPE de Gentilly (Canada), en
2003, I’activité totale provenait a plus de 99,99% de la présence de *H dans les rejets liquides.
Aucune information n’est disponible quant aux rejets de substances stables pour ce type

de réacteur.

Tableau 5: Rejets liquides radioactifs réels pour le CNPE de Gentilly en 2003 (Commission
Canadienne Stireté Nucléaire, 2003)

Activité des rejets de 2003 pour le
Eléments | CNPE de Gentilly-2 en Bq par GW |  Rayonnements

(activités réelles rejetées en GBq)

H 74x 10" (500 000)
4c 3,9x 10 (26)
autres 1,9x 10° (1,3) v B

En conclusion de cet inventaire des rejets liquides de CNPE en fonction de la famille de
réacteur, on note que tous ces rejets sont constitués de mélanges de substances radioactives et
stables. En ce qui concerne les substances radioactives, les trois familles de réacteurs étudiées
qui constituent 92% des CNPE mondiaux rejettent principalement (en termes d’activité) du
trittum (CH). Cet élément radioactif d’une demi-vie courte (12,3 ans) présente notamment
I’avantage de ne pas avoir de chimiotoxicité ce qui permet d’étudier la radiotoxicité de cet
élément. Le reste de activité des rejets est due a un autre émetteur B, le '*C. Les émetteurs
y représentent une activité minime (<0,01%). Concernant les rejets de substances stables suite
au fonctionnement normal des CNPE, seules les valeurs des REPs francais ont pu étre
analysées. Ces données indiquent la présence de substances toxiques telles que le cuivre (qui

reste majoritaire).
1.1.1.2. Niveaux environnementaux

La contamination des milieux récepteurs par les rejets va étre trés variable et

dépendante du milieu. Ces rejets liquides de CNPE vont étre, apres leur rejet, dilués dans

12



I’eau des fleuves notamment. Cette dilution aura pour effet de diminuer I’activité jusqu’a la
rendre indétectable dans certain cas. En effet, les eaux de surface de la riviére Vltava en
Tchéquie ont été analysées avant et apreés 1’ouverture du CNPE de Temelin. Cette étude
menée par Hanslik ef al. (2005) a montré que la contribution de ce REP était non mesurable
(confondu dans le bruit de fond résiduel des rejets de Tchernobyl) concernant les
radionucléides *°Sr et "*'Cs. Seule la concentration en “H avait augmenté significativement
aprés mise en service des réacteurs et début des rejets. En effet a environ 20 km du REP, la
concentration en *H est passée de 1,42 Bq L™ en 2001 4 9,0 Bq L™ pour la période de 2002 a
2005. Cet effet de marquage de 1’hydrosphére est encore mesurable a une distance supérieure
a 250 kms du point de rejet avec une concentration en “H de 1,68 Bq L en 2001 qui est
passée a 3,3 Bq L™ pour la période 2002-2005 (Hanslik et al., 2009).

Le méme phénoméne de marquage des eaux de surface en aval de CNPE a également
pu étre mesuré dans le réservoir d’Arrocampo en Espagne. Les rejets du REP d’Almaraz ont
induit une augmentation significative de la concentration en *H. La concentration des eaux de
surface mesurée variait de 53 a 433 Bq L™ (Baeza et al., 2009) alors que les autres riviéres
d’Espagne et du Portugal ont des activités naturelles respectives (fond géochimique) de
’ordre de 0,6 Bq L et 1 Bq L™ (Carreiro et Sequeira, 1999). De plus, la riviére Tage qui est
le milieu récepteur de trois CNPE 4 eau lourde voit la concentration en “H de ces eaux de
surface varier de 2 2 600 Bq L de 150 2 0 km du CNPE le plus en aval des trois (Baeza et al.,
2001). Pour ce qui est des niveaux mesurés dans les rivieres francaises, le niveau naturel en
tritium avant essais nucléaires était de 0,3-0,8 Bq L™ (Belot e al., 1997). La dilution des
effluents dans le milieu est importante puisque les activités en tritium dans les effluents bruts
varient de 600 000 a 4 000 000 Bq L™ (Pierrard, 2008) alors que les mesures réalisées entre
1993 et 1996 ont montré que sur cette période, les teneurs en tritium des rivieres francaises
étaient inférieures a 20 Bq L™ (Tort er al., 1997). Néanmoins certaines valeurs dépassant ce
seuil ont été mesurées dans la riviére Doubs (280 Bq L™) et dans la Seine (190 Bq L™). Ces
valeurs sont cependant inférieures a certaines mesures réalisées par exemple aux Etats-Unis.
En effet, dans les affluents drainant le site nucléaire de Savannah des concentrations en
tritium variant de 29 a 7 905 Bq L™ ont été mesurées (Makhijani et Boyd, 2004). A noter que
dans les eaux potables, la concentration en tritium est limitée 4 100 Bq L™

Méme si le *H semble étre le radionucléide engendrant le plus fort marquage des eaux
de surface, Duffa ef al. (2004) ont observé la présence d’émetteurs v tel que le °Co, le **Co,
I""%Ag ou le **Mn dans des matrices végétales d’une activité maximale de 64 Bq kg™ de

bryophytes et phanérogames pour le **Co. A titre comparatif, sur les mémes sites 1’activité en
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radionucléides d’origine naturelle induit une activité chez les bryophytes et phanérogames de
526 Bq kg™ (*K).

Enfin concernant les éléments stables, les autres industries contribuant également a
I’augmentation des concentrations rencontrées, il est donc difficile de dégager une
augmentation caractéristique dans les eaux de surface. Néanmoins, une étude de Ciffroy et al.
(2000) a permis de mettre en évidence une augmentation de la concentration en cuivre dans la
Seine en aval d’un CNPE (concentration en cuivre 4 I’amont =9 a 13 nmol L' ; concentration

en cuivre a I’aval = 126 a 330 nmol L™).

1.1.1.3. Indice de risque des substances rejetées

Afin de définir des substances d’intéréts, les toxicités et les quantités de substances
rejetées doivent étre pris en compte en paralléle. C’est ce qui a été fait dans une étude de 2009
réalisées par Garnier-Laplace et al.. Ces auteurs ont calculé un indice appelé APAF (fraction
d’espéces potentiellement affectées). Cet indice est déterminé a partir des quantités rejetées
par les CNPE dans la riviecre Rhone et a partir de données de toxicités des substances
(données présentes dans la littérature). Cet indice permet ainsi de classer les substances
suivant un pourcentage de risque. Plus la valeur de cet indice est forte plus la substance aura
un effet potentiel sur les organismes aquatiques soumis a ces rejets. Ces APAF sont
représentés séparément pour les substances radioactives (Figure 2) et pour les substances
stables (Figure 3). Cet indice nous permet de mettre en évidence 1’importance du cuivre dans
les rejets de CNPE. Pour ce qui est des substances radioactives, le "*C et le *H ont les APAF

les plus élevés.
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Figure 2 : APAF calculé a partir des substances radioactives rejetées sur une période d’une année

par les CNPE rejetant dans le Rhone (Garnier-Laplace et al., 2009)
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Figure 3 : APAF calculé a partir des substances stables rejetées sur une période d 'une année par les

CNPE rejetant dans le Rhone (Garnier-Laplace et al., 2009)
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1.1.2. Interactions entre substances en mélange : Méthodes et

interactions connues

Afin de déterminer la présence d’interaction entre substances en mélange,
I’écotoxicologie a repris des méthodologies développées initialement en pharmacologie afin
d’estimer 1’action simultanée ou séparée dans le temps de deux ou plusieurs substances. Cette
base méthodologique n’est cependant pas tout a fait applicable au probléme environnemental
¢tant donné¢ les différences dans les contextes d’applications. C’est pourquoi, aucun consensus
n’existe encore dans le domaine de I’application de ces méthodes en écotoxicologie.
Notamment, la terminologie peut varier suivant les auteurs. C’est pourquoi, par souci de
clarté, la terminologie des mélanges sera tout d’abord présentée. Dans un second temps, les
modeles d’études seront cités ainsi que leurs limites d’utilisations. Enfin, quelques exemples

d’interactions connues seront présentés.
1.1.2.1. Définition des termes employés

Notion de mélange

Un meélange est une combinaison de deux ou plusieurs substances chimiques
simultanément présentes dans le temps et ’espace. Plus précisément, un mélange dont la
composition quantitative et qualitative est connue avec exactitude sera appelé « mélange
défini » (de 2 (mélange binaire) a 10 substances ; Konemann et Pieters, 1996) alors qu’un
mélange dont la composition est indéterminée et variable dans le temps sera nommé

« mélange complexe » (plus de 10 substances).

Dans le milieu naturel, les composés chimiques sont toujours en mélange. La toxicité
de ces substances en mélange peut étre additive ou des interactions peuvent survenir au sein
de ces mélanges. Plusieurs mécanismes peuvent é&tre a [origine d’interactions :
physicochimiques/biologiques (entrée, distribution, métabolisme, excrétion,....) ou
toxicodynamiques (effet sur un récepteur, cible cellulaire ou organe). Mwense et al. (2006)
excluent les processus physicochimiques du terme interaction. L’interaction entre deux
molécules donnant une troisieme molécule plus ou moins toxique que les deux premicres ne
sera donc pas considérée comme une interaction mais comme une réaction chimique formant

un composé dont la toxicité n’aura rien d’une interaction. De plus, en ce qui concerne I’entrée

16



des substances dans les cellules, on parlera de compétition. Tout autre effet (exemple =
formation d’ERO) induit par des molécules en mélange sera dénommé : « interaction ». Ce
terme est empirique et ne laisse pas présager des mécanismes sous jacents engendrant cette

observation.

Une « action combinée » fera référence a tout type d’effet (interaction ou additivité)
résultant de 1’exposition (simultanée ou séquentielle) a deux ou plusieurs substances
chimiques (Konemann et Pieters, 1996). Différents types d’actions combinées ont été¢ mises

en évidence. Les noms de ces actions sont repris dans le Tableau 6.

Tableau 6 : Définitions des actions combinées connues entre composants d 'un mélange (US EPA,

2000)

' L’effet combiné des composés est plus important que
Synergie o
l'addition des effets de chaque composé
Plus que l'additivité
o L'effet d'un composé est augmenté par un composé qui
= supra-additivit¢ | Potentiation , ,
seul, n'a pas d'effet
(Interactions)
- L’effet des composés en mélange est observé, alors que
Coalition
les composés seuls n’ont pas d’effet
Additivité Additivité stricte = I’effet observé d’un mélange correspond a 1’effet
(pas d’interaction attendu en se basant sur les concepts d’addition des concentrations ou
entre les composés) d’action indépendante (cf. paragraphe 1.1.2.2)
Moins que . L'effet des deux composés est moins important que
Antagonisme o
'additivité l'addition des effets de chaque composé
= sub-additivité o L'effet d'un composé est diminué par un composé qui
I : Inhibition
(Interactions) seul, n'a pas d'effet
Sans influence apparente Les composés sont sans effet, seuls et en mélange

Les mod¢les d’étude de mélange cité paragraphe 1.1.2.2 ne permettent pas de discerner
une potentiation d’une synergie. Il sera donc plus aisé de parler d’effet additif et d’effet supra

ou sub-additif selon si ’effet observé lors du mélange est plus important ou plus faible
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respectivement que celui prédit par 1’additivité. Cette dénomination est en accord avec le

rapport UNSCEAR (2000).

1.1.2.2. Modéles de mélange

Le principe des modeles utilisés consiste dans un premier temps a modéliser 1’effet
prédit d’un mélange en se basant sur 1’absence d’interaction entre les substances (hypothése
d’additivité). Dans le cas de substances ayant un mode d’action similaire (action sur le méme
site biologique et suivant le méme mode d’action, par exemple : action au niveau des
photosystémes (Konemann et Pieters, 1996 ; Mwense et al., 2006), le modéle prédictif utilisé
reposera sur I’hypothése d’addition des concentrations (CA). Si le mode d’action des
substances est dissimilaire : action sur des systemes physiologiques différents ou sur le méme
systtme mais molécule fonctionnellement indépendante (Konemann et Pieters, 1996 ;
Mwense et al., 2006), ’hypothése de base sera 1’action indépendante (IA) par addition des
effets (Vighi et al., 2003). Ces valeurs prédictives sont calculées a partir des données (courbe
dose-réponse) de toxicité des substances seules. Dans un deuxiéme temps, la toxicité du
mélange est déterminée expérimentalement et comparée a la valeur prédite.

Si le mode d’action des substances n’est pas connu précisément, les deux hypothéses
(CA et TA) seront comparées aux valeurs expérimentales de toxicit¢é du mélange. Pour
déterminer I’occurrence d’une additivité, deux grands modeles (IA et CA) ont été développés.

En plus de ces mod¢les, des indices simplifiés permettent de tester ces hypothéses.

Le mode¢le d’addition des concentrations est connu sous plusieurs noms : addition des
doses, action similaire simple, Loewe additivité. Les composés ainsi mélangés sont alors
considérés comme des dilutions d’une méme substance (pondération de la toxicité des
substances entre elles ; Altenburger et al., 1990 ; Konemann et Pieters, 1996 ; Mwense et al.,
2006). L’addition des concentrations peut étre observée en dessous du seuil d’effet des

composés (Konemann et Pieters, 1996). Ce concept est décrit par la formule suivante :

Equation 1 : Equation du modéle d’additivité des concentrations

n

I
é= CExi

Avec ¢;= concentration de la substance en mélange induisant x% d’effet et CEx;=

concentration de la substance seule induisant le méme effet (Cleuvers, 2003)
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Modeéle basé sur I’hypothése d’action indépendante (IA)

Le modele d’action indépendante est rencontré sous différentes dénominations : action
dissimilaire combinée, Bliss indépendance, addition des réponses ou encore action
indépendante (IA). Ce modéle a été¢ développé pour évaluer la toxicité de mélanges dont le
mode d’action des substances est dissimilaire. Une substance n’ayant pas d’effet seule (en
dessous de la NOEC) ne sera pas considérée comme contribuant a la toxicit¢ du mélange
(Konemann et Pieters, 1996 ; Mwense et al., 2004). D’un point de vue mathématique, ce
modele est basé sur l’addition des probabilités d’effet (Mwense et al., 2006). La

conceptualisation de ce modéle est exprimée par :

Equation 2 : Equation définissant le modéle de mélange nommé action indépendante

E(Cmix) = 1 - 1;[ (1 - E(Cl))

Avec E(C)) = effet de la substance 1 seule et E(C,,x) = effet total du mélange (Cleuvers,
2003)

Indices d’interaction utilisés

Afin d’évaluer s’il y a interaction entre les composés d’un mélange, des méthodes
graphiques ou utilisant divers indices (unité toxique, index d’additivité) ont été¢ développées
ces 25 dernieres années a partir de ces deux modeles (Ince et al., 1999). La plupart de ces
méthodes ne sont applicables que dans le cas de mélange binaire mais ont été mises en
application uniquement dans le cas de mélange de substances stables.

Dans le cas d’absence de courbe dose-réponse concernant la toxicité des substances
seules, un indice d’interaction pourra étre utilisé afin de conclure quant a une interaction des
substances (Geras'kin et al., 2005). Ce coefficient a été utilisé afin de mettre en évidence des
interactions entre substances radioactives au niveau de I’induction de dommages génétiques.
Ce coefficient est déterminé comme le ratio de I’incrément induit par 1’action combinée de 2

substances au niveau X, et X, sur la somme des incréments de 1’effet produit et mesuré pour

chaque substance séparément (Equation 3) :
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Equation 3 : Formule de calcul du coefficient d'interaction Kw

I(X1,X3)

Kw = ,
I((X;,0) + (0, X3)

I(Xy, X;) = E(X, X,) - E(0,0)
Avec E(X,,X,) la valeur de I’effet biologique étudié et E(0,0)le niveau basal mesuré

chez des organismes non exposés.

D’un point de vue méthodologique et expérimental, 1’utilisation de ce coefficient
nécessite comme dans le cas de la mise en place des modele IA et CA de réaliser :

- la mesure de I’effet des substances séparément

- la mesure de ’effet des substances en mélange

- le calcul du coefficient d’interaction

L’effet résultant de 1’action combinée est classifié comme étant sub-additif lorsque
Kw <1, et supra-additif lorsque Kw >1 ou additif si Kw n’est pas significativement différent de

1.

1.1.2.3. Interactions connues entre substances

Dans cette partie une synthése des effets majeurs observés en mélange est présentée. La
plupart des études citées portent sur des organismes unicellulaires tels que les algues mais
aussi sur des plantes. En effet, beaucoup d’études environnementales ont été réalisées sur ces

modeles biologiques photosynthétiques.

Interaction entre substances stables

De nombreuses études ont analysé 1’effet de substances stables en mélange notamment
envers des especes algales. Ces études ont permis de mettre en évidence différentes
interactions en mélange et ce sur plusieurs parametres d’effet. Chez Scenedesmus
capricornutum, un effet additif a été mesuré lors du mélange de deux substances organiques
(nonylamine/decylamine) a des concentrations représentant la CE50 et la CE10 alors que le
mélange binaire atrazine/decylamine a un effet sub-additif sur le taux de croissance de cette
méme espece algale (Christensen ef al., 2001). Dans le cas de mélanges binaires constitués de
substances herbicide (atrazine), insecticide (chlorpyrifos) ou fongicide (chlorothalonil), le
mélange atrazine/chlorothalonil suit 1’hypothése d’additivité des effets. Cependant, le
mélange atrazine/chlorpyrifos induit un effet supra-additif aprés exposition de Dunaliella
tertiolecta (mesure sur le taux de croissance ; DeLorenzo et Serrano, 2003). Dans le cas de

mélange de métaux, 1’étude de Fargasova (1999) met en évidence lors de mélanges binaire de
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métaux un effet sub-additif au niveau de la croissance de I’algue Scenedesmus quadricauda
(Cd/Pb, Cd/Cu, Cd/Zn et Cd/Fe). Néanmoins ces observations sont variables selon les
concentrations testées. Par exemple pour le mélange Cd/Pb, un effet sub-additif est observé
lorsque la concentration en Pb est de 0,1 mg L™ alors qu’un effet supra-additif est mesuré
lorsque la concentration en Pb du mélange est de 1 mg L. En effet, les interactions sont
connues pour étre dépendantes des concentrations des substances présentes dans le mélange
(Jonker et al., 2005). Dans cette méme étude, Jonker ef al. (2005) mettent en évidence, en
paralléle de I’effet dose dépendant des interactions, un effet dépendant du ratio testé. En effet
pour un méme mélange de substances, les interactions mises en évidence pourront varier
suivant le ratio testé, passant d’effet additif a un effet sub ou supra-additif. Andersen et
Dennison (2004) proposent deux explications a ces interactions entre substance en mélange.
La premicre explication est appelée par ces auteurs pharmacocinétique, la présence d’une
deuxiéme substance induisant une variation de la concentration interne de la premicre
substance, en interagissant sur les processus d’absorption, de diffusion, le métabolisme ou
encore 1’¢limination. La seconde explication est de type pharmacodynamique, c'est-a-dire li¢e
aux modes et sites d’actions toxiques des substances. En effet, en mélange, la présence d’une
deuxiéme substance peut induire une variation directe de la réponse induite par la premicre
substance.

Dans le cas de mélanges complexes, Junghans et al. (2006) ont montré que le modele
d’IA sous estimait la toxicit¢é d’un mélange constitué de 25 pesticides (Scenedesmus
vacuolatus). Néanmoins, la sous estimation est de 1,3. De plus le modéle CA prédit de fagcon
fiable la toxicité de ces substances d’actions dissimilaires en mélange. Si 1’on considére un
mélange dont les substances ont une action supposée dissimilaire (comme par exemple un
mélange métal /radiation ionisante), I’effet du mélange sera donc mieux prévue a 1’aide du
modele CA. Néanmoins cette constatation reste vrai pour des mélanges complexes.

En analysant I’ensemble des données obtenues concernant I’effet des mélanges, Warne
et Hawker (1995) ont mis en évidence que, plus le nombre de composés en mélange
augmente, plus ’effet du mélange tend vers I’additivité (hypothése entonnoir). D’apres ces
méme auteurs, ceci serait di au fait que plus il y a de composé présents dans le mélange plus
les concentrations de ces composés sont réduites. Or, c’est lorsque les concentrations sont
importantes que les composés ont le plus de probabilité d’interagir (les molécules sont plus
proches les unes des autres). En conclusion, plus le nombre de composés dans le mélange
serait important, moins il y aurait d’interactions au sein de ces mélanges. On se rapprocherait

alors des hypotheéses d’addition des effets ou d’action indépendante. Graphiquement, la
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Figure 4 illustre ce phénoméne d’effet entonnoir. Au vu de cette représentation, cette
hypothése est a nuancer étant donné le faible nombre de résultats disponibles pour des

mélanges de plus de 10 composés.
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Figure 4 : Effet d’interaction mesuré en fonction du nombre de composés dans le mélange (d’apres

Warne et Hawker, 1995)

Interaction entre substances stables et radioactives

Beaucoup moins d’études ont été réalisées afin de mesurer I’effet de substances
radioactives en mélange avec des substances stables. Un effet sub-additif a cependant été
démontré entre le cuivre et I'uranium lors d’exposition de Lemna aequinoctialis (Charles et
al., 2006). Cet effet a ét¢ mesuré par test d’inhibition de la croissance apres 96h d’exposition.
Néanmoins, ’activité résultante de I’uranium naturel est faible (9 Bq L dans ce cas) et cette
interaction est plus proche de I’effet de deux métaux en mélange que d’un métal en mélange
avec une substance radioactive. D’autres auteurs (Geras'kin et al., 2005), ont également
observé un effet sub-additif entre le *'Cs (5, 25 et 49 kBq kg™ de sol) et les métaux suivants :
Cu, Pb, Cd. Cet effet a ét¢ mesuré¢ sur des cellules de méristéme (fréquence et nombre
d’aberration cellulaire) apres 21 a 25 jours d’exposition post germination (Hordeum vulgare).
Dans cet exemple, I’interaction observée souligne 1’effet des radiations a faible dose d’un
métal en mélange avec un émetteur y étant donné que 1’activité en Cs est faible.

Afin de s’affranchir d’interactions chimiques entre métaux, une recherche des effets de
rayonnements en mélange avec des substances stables a été entreprise par certains auteurs.

Une augmentation de 1’entrée du Cu et du Pb (apres 2h d’exposition) a ainsi été reportée suite

22



a une premiere exposition des cellules d’Anabaena doliolum (cyanobactérie) durant 1h aux
UV-B (rayonnements oxydants). Cette supra-additivité est corrélée a une augmentation de la
perméabilité membranaire suite a la peroxydation lipidique des membranes, peroxydation
engendrée par les UV-B (Rai et al., 1995 ; Rai et al, 1998). Toujours chez Anabaena
doliolum, une premiere exposition des cellules au cuivre induit une augmentation de 1’effet
des UV-B (inhibition de la production d’oxygene, fixation du '*C,... ; Bhargava et al., 2008).
Ces résultats suggerent que les rayonnements oxydants ont en mélange un effet supra-
additif sur les substances stables telles que les métaux. Néanmoins trop peu de données

existent dans la littérature pour parler de tendance générale.

1.1.3. Objectifs généraux

L’étude des substances en mélange peut étre abordée de deux fagons différentes. La
premiere consiste dans 1'étude des mélanges complexes issus d'un CNPE sélectionné. Cette
¢étude serait abordée par dilutions successives du rejet. Une telle approche présente I'avantage
d'étre au plus proche des conditions réelles en ce qui concerne la composition du rejet mais
plusieurs inconvénients existent a cette alternative. Tout d’abord, il serait impossible de
concentrer le rejet de maniére homogene si aucun effet n'est mis en évidence lors d’exposition
au rejet pur. La représentativité du/des rejets sélectionnés resterait restreinte dans 1'espace et
dans le temps. La caractérisation de la composition exacte des nombreuses substances
représenterait un effort expérimental considérable et il serait fort complexe de pouvoir
extrapoler les résultats obtenus a d'autres sites et d'attribuer aux différentes substances une
part de toxicité. De plus ’application des modéles de mélange présentés plus haut ne nous
permettrait pas de facon satisfaisante de déterminer les interactions au sein de tels mélanges.
Dans ces conditions, 1'approche resterait majoritairement empirique.

L’autre alternative consiste a reconstituer des mélanges en laboratoire. Cette solution
permet notamment de mesurer I’effet de chaque substance séparément avant d’expérimenter
la toxicit¢ du mélange, tout en maitrisant les conditions d’exposition des organismes
(notamment spéciation métallique). C’est cette alternative qui sera retenue pour cette étude.
De plus, étant donné D’apparition d’interactions de facon ratio dépendante, 1’étude sera
réalisée pour différents ratios de mélange. Afin d’exclure des interactions potentielles les
phénomeénes de compétition, notre étude s’attardera a mesurer I’internalisation des substances
lors de I’exposition en mélange. De plus, afin d’éviter des changements de spéciation dans le

milieu, un radionucléide non-metallique sera choisi. Ce choix permettra de déterminer 1’effet
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de radiation en mélange en s’affranchissant des interactions chimiques potentielles
(complexation, compétition...). Concernant enfin le nombre de substances en mélange, étant
donné que les mélanges binaires de substances stables et radioactives ont été¢ peu étudiés,
'obtention de nouvelles informations dans ce domaine parait un préalable a toute étude de
mélange complexe. Pour finir, une approche par mélange binaire permet d'aborder 1'étude des
mécanismes d'action impliqués dans les effets observés. C'est pourquoi nous choisirons
d’analyser plus précisément, en conditions de laboratoire, les effets de différents ratios d’un
mélange binaire HTO/Cu, représentatif d’un rejet reconstitué.

Pour mener a bien cette étude et mettre en évidence les niveaux d'effets et les
mécanismes d'action impliqués, le travail sur un organisme modéle s'impose. Etant donné le
contexte de 1’étude, a savoir les rejets sous forme liquide de CNPE, un mod¢le aquatique a été
choisi. En effet, les rejets de CNPE sous forme liquide induisent une contamination de ces
écosystemes. Notre choix s’est porté sur les organismes photosynthétiques puisque ceux-ci
sont situés a la base des €cosystémes aquatiques. Tout effet mesuré sur ces organismes met en
¢évidence un impact potentiel plus général sur I’ensemble de 1’écosystéme. De plus, afin de
réaliser cette étude en condition de laboratoire, le modele algue unicellulaire semble étre le
choix le plus adapté de par le taux de division rapide de ces organismes. Le modele
biologique retenu pour cette étude est I’algue verte Chlamydomonas reinhardtii (Tableau 7).
Cette espéce est un modele couramment utilisé pour les études écotoxicologiques et a été
utilisée pour mesurer :

- le taux d’internalisation des substances (Hill et al, 1996 ; Macfie et al.,

2000 ; Fortin et al., 2004 ; Morlon et al., 2005 ; Morlon et al., 2006)

- Datteinte des photosystémes (Juneau et al., 2002 ; Geoffroy et al., 2007)

- DI’inhibition de la croissance (Prasad et al., 1998)

- la production de stress oxydatif (Yoshida et al., 2003 ; Forster et al., 2005)

- les dommages a I’ADN (Erbes et al., 1997),...

Ce mod¢le biologique est particulierement interessant dans ce contexte ou la toxicité
des substances sera recherchée a différents niveaux cellulaires. En effet, la ressemblance du
systeme photosynthetique des algues et des plantes supérieures (conservation forte) ainsi que
la possibilité de cultiver cette espece en absence de lumiere (carbone provenant d’une source
d’acétate) permet de nombreuses études. De plus, ce modele a permis ces derni¢res décénnies
de mieux comprendre différents processus cellulaires (assimilation des nutriments,
homéostasie, ¢tude des rythmes circadiens, assemblage et fonction des flagelles, ...), d’autant

plus, le génome de cette espéce est entierement séquencé. Enfin, la méthode de culture de
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Chlamydomonas reinhardtii en milieu artificiel (milieu inorganique) est bien documentée, ce
qui permet de maitriser la spéciation théorique des métaux dans le milieu de culture. Cette
espece colonise plus particulierement les écosystémes d’eau douce mais également les zones
d’estuaires (espéce euryhaline) et les sols, elle est dite ubiquiste, c'est-a-dire qu’elle colonise

différents écosystemes.

Tableau 7: Classification du genre Chlamydomonas dans le régne végétal

Regne Plantae

Division Chlorophyta

Classe Chlorophyceae

Ordre Volvocales

Famille Chlamydomonadaceae

A la suite de cette partie sont présentés de facon spécifique les éléments
bibliographiques nécessaires a cette étude de l’effet du mélange HTO/Cu. En effet, les
données de la littérature concernant les effets du tritium et du cuivre seuls, nous permettrons
de déterminer les paramétres d’effets qu’il sera pertinent d’étudier en mélange. Dans la partie
suivante, les effets connus de ces substances sont détaillés séparemment. En parall¢le, les

criteres d’effet sensible a ces substances sont explicités.
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1.2. EFFETS ATTENDUS ET CONNUS DU CUIVRE ET DU

TRITIUM SUR L’ALGUE CHLAMYDOMONAS REINHARDTII

Chlamydomonas reinhardtii est une algue de forme ovale bi-flagellée (Figure 5). Une
description détaillée de 'ultrastructure de ce modele a été publiée en 1989 par Harris. Les
cellules sont entourées d’une paroi cellulaire rigide, principalement formée de glycoprotéines,
qui double la membrane plasmique. Environ 40% du volume cellulaire est occupé par le
chloroplaste, en forme de U, qui entoure le noyau. Cet organite est compos¢é du stroma, des
thylakoides et du pyrénoide. Enfin, le noyau est entouré de I’enveloppe nucléaire et contient

le nucléole.

chloroplaste amidon

a) b)

Figure 5: Photo (a) et schéma représentatif de la structure et des organites (b) de Chlamydomonas
reinhardtii (source :http://www.biology-blog.com/images/blogs/10-2007/Chlamydomonas-2941.jpg)
et http.//www.snv.jussieu.fr/bmedia/Chloroplaste/images/chlamydomonas.gif)

Son diameétre est d’environ 4-6 pum, les cellules étant plus volumineuses avant la
division cellulaire. Sa croissance se déroule en trois phases (Figure 6) :

- phase de développement « lag » ou phase de latence (de 0 a 8,25 h)

- phase de croissance exponentielle (de 8,25 h a 70,5 h)

- phase de développement stationnaire dés la 70,5°™ heure de culture (I'un des

¢léments du milieu est devenu limitant).

26



Phase de  Croissance Phase

latence  exponentielle stationnaire
1,0E+08 -

1,0E+06 -

Densité (cellules mL'l)

1,0E+04 | |

0 2 4
Temps (jours)

Figure 6 : Courbe de croissance cellulaire représentant la densité cellulaire de Chlamydomonas

reinhardtii en fonction du temps.

Ces valeurs peuvent varier en fonction des conditions de culture, du nombre de
génération de la souche ainsi que du milieu de culture employé¢ et de la densité cellulaire

initiale d’inoculation.

1.2.1. Exposition et effet du cuivre
1.2.1.1. Internalisation __du__cuivre__ chez__ Chlamydomonas
reinhardtii
Généralités

L’internalisation d’un métal dans un organisme va dépendre de la spéciation. La
spéciation se définit par la répartition entre différentes formes physiques (particulaires,
colloidales ou dissoutes) ou chimiques (formation de complexes ; Templeton et al., 2000). Un
métal cationique va former différents types de liaison avec les molécules présentes dans le
milieu et ce en fonction de certains facteurs tels que le pH, la température, leur potentiel
d’oxydoréduction, la présence de mati¢re organique, la salinité, 1’alcalinité, la conductivité, la

concentration en nutriments, ... (Figure 7 ; Fernandez-leborans et Novillo, 1995).
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(H,0),, M -OH M-X
Hydroxo-complexes Complexes inorganiques

X =CI, F-, SO,%, HCO*, CO,*
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A
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M-L Substances humiques; acides
Complexes organisques fulviques et humiques
p ganisq (hétéropolyméres)

(ligands monoméres)
L = acide aminé
acide polycarboxylique

La répartition du métal sous forme libre hydraté (A) entre les formes dissoutes B, C, D et E peut se calculer a ’aide de la modélisation des

équilibres chimiques.

Figure 7 : Schema général montrant la spéciation chimique des métaux en solution (Twiss et al., 2001)

L’ensemble des formes représentées est en équilibre avec les autres (autant de formation
que de dissociation des composés). La concentration totale du métal est donc répartie entre
ces différentes formes. L’aqua-ion (A) est la forme ionique du métal (M*") (lié a des
molécules d’eau d’hydratation) qui joue un role central dans la spéciation du métal. C’est
cette espece libre qui, indirectement, définit la toxicité du métal puisqu’elle est en équilibre
constant avec les autres complexes.

La toxicit¢ d’un métal va dépendre indirectement de sa concentration libre dans le
milieu. En effet, au contact avec les membranes cellulaires, qui sont le lieu clé de I’interaction
métal-organisme aquatique, les ions libres vont former un complexe de surface ({M-X-
cellule}). La toxicité est directement reliée a la concentration de ce complexe, elle-méme

proportionnelle a la concentration en métal libre (Figure 8 ; Campbell ef al., 2002).
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Intérieure de la Membrane Paroi Couche de Solution
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M*" = ion métallique libre ; ML = complexe métallique en solution ; K, = constante d’équilibre pour la formation de ’espéce ML ;
M-X-membrane = complexe métallique de surface ; k¢, ki’ = constantes de vitesse pour la formation du complexe de surface, kq, kq’ =
constantes de vitesse pour la dissociation du complexe de surface ; ki, = constante de vitesse pour I’internalisation du métal. Les charges sur

les complexes ne sont pas indiquées.

Figure 8 : Modele conceptuel des interactions entre les métaux et les organismes aquatiques

(Campbell et al., 2002)

Le métal peut agir directement avec un site physiologiquement actif (récepteur)
présent sur la surface membranaire, ou €tre internalisé puis interagir avec un site fonctionnel
intracellulaire. Dans le second cas de figure, qui est le plus courant, I’internalisation peut se
faire de trois facons (Figure 9) :

- transport facilité de cations (transporteur transmembranaire protéique ou

canal transmembranaire)

- transport accidentel de cations liés a des anions (transport facilit¢ d’un

complexe anionique)

- transport passif (par simple diffusion) = complexe neutre et lipophile

(Campbell et Couillard, 2003)
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M+t — M N M

M+7Z+——= M-Z =-MZ

nL+M = M-L°,

i) transport facilité de cations ; ii) transport accidentel de cations liés a des anions ; iii) diffusion passive de complexes métalliques lipophiles.

Figure 9 : Prise en charge de métaux par des organismes aquatiques — mécanismes géneraux

(Campbell et Couillard, 2003)

Etant donné la nature hydrophobe des membranes biologiques et hydrophiles de la
plupart des métaux, la voie 1) est la plus courante dans 1’internalisation des métaux (sauf pour
le HgCl," qui entrera par diffusion passive).

Une fois internalisée dans les cellules, la substance sera métabolisée (macro et
micronutriments notamment), séquestrée et/ou excrétée (cas des substances toxiques =

mécanismes de défenses).

Le cas du cuivre

Le cuivre est un métal de masse molaire de 63,536 g mol” possédant deux états
d’oxydation (+1 et +2). C’est un oligo¢lément essentiel pour les organismes (croissance
optimale de Chlamydomonas reinhardtii = 10" mol L' ; Knauer et al., 1997b). L’entrée de
cuivre se fait chez Chlamydomonas reinhardtii via des transporteurs saturables (équilibre
atteint aprés environ 20 min d’exposition) ayant une forte affinité pour Cu*" (0,2 pmol L™ ;
Hill et al., 1996). Comme pour les autres métaux, 1’entrée du cuivre est restreinte par la paroi
cellulaire qui joue le réle de barriére (Prasad et al., 1998 ; Macfie et Welbourn, 2000).

Une fois dans les cellules le cuivre aura de nombreux effets toxiques. La toxicité de cet
¢lément est trés bien documentée sur les algues vertes en particulier en ce qui concerne les

effets sur le stress oxydatif, sur la photosynthése et sur la croissance.
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1.2.1.2. Stress_oxydatif

Définition
Différents processus cellulaires (processus endogéne comme la respiration, la
photosynthese, fonctionnement des mitochondries, ...) consomment de 1’oxygene et vont

induire des sous produits appelé ERO (Espéces Réactives de ’Oxygene). Ces molécules ainsi

formées, sont classées en deux groupes : les radicaux et les non-radicaux (Tableau 8).

Tableau 8 : Nom et symbole des différentes ERO (Halliwell et Gutteridge, 2007)

Molécules Noms

Radical superoxyde

% (décomposition de 1’eau)
Ho;, Radical perhydroxyle
Radicaux Ho" Radical hydroxyle
(décomposition de 1’eau)
RO; Radical peroxyle
RO* Radical alkoxyl
0, Oxygene singulet
Non radicaux H,0, Hydroperoxyde
(décomposition de 1’eau)
ONOO™

peroxynitrite

Avec R = radical libre de carbone

La présence des ERO dans la cellule va engendrer des dommages (peroxydations). Afin
de se protéger de ces peroxydations, les cellules ont développé des systemes de défense,
systtmes nommé antioxydant. Dans une cellule végétale, deux types d’antioxydants
permettent de réduire le taux d’ERO cellulaire :

- les antioxydants enzymatiques, qui s’organisent comme indiqué sur la Figure 10,

avec notamment la metalloenzyme superoxyde dismutase (SOD), le glutathion
peroxydase (GPXGy), la catalase, le glutathion réductase (GR). Ces antioxydants vont

permettre de transformer les radicaux libres oxygénés en molécule d’eau.
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- les antioxydants non-enzymatiques ont un faible poids moléculaire et vont soit
réduire le taux d’ERO soit piéger les métaux toxiques. Ils sont hydro ou liposolubles
ce qui permet une protection des membranes et des lipoprotéines contre la
peroxydation. Les antioxydants non-enzymatiques comprennent le glutathion réduit
et oxydé (GSH et GSSQ), la vitamine C, la vitamine E, la provitamine A, la

vitamine A, et ['ubiquinol.

Photosynthése

— Réaction aboutissant 4 des ERO
B> Processus enzymatique de détoxification des ERO
——> Processus non-enzymatique de détoxification des ERO

rouge Espéces Réactives de 1’oxygéne

Figure 10 : Mécanismes de réponse des systemes antioxydants dans une cellule végétale (adapté pour

une cellule végétale d’apres Cossu et al., 1997)

En parall¢le de ces moyens de lutte contre les ERO, les cellules mettent en place des
systémes de protection tels que les phytochélatines (chez les cellules végétales, dérivé du
glutathion) ou bien encore des systémes de réparation des dommages causés par les ERO.

En cas de stress exogeéne important (exposition des cellules a un métal par exemple), les
moyens de défenses cellulaires ne permettent plus de maintenir le taux d’ERO a un niveau
faible. On parle alors de stress oxydatif (= déséquilibre entre oxydant et antioxydant en faveur
des premiers). Ce phénomeéne va engendrer des dommages a la cellule, dommages pouvant

entralner sa mort.
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L’une des molécules induisant la plus forte peroxydation des molécules (ADN,
protéines, lipides et glucides) est le radical hydroxyle. Cette molécule est formée a partir de
1’H,0, via la réaction d’Haber-Weiss (Equation 4 ; Riley, 1994), réaction qui est catalysée par

un métal de transition (Cu, Fe,...), ici le fer.

Equation 4 : Formation de radical hydroxyle par la réaction d’Haber-Weiss

H,0, + Fe(Il) — Fe(Ill)+ HO™ + HO"

Dosage

Afin d’évaluer ce stress oxydant, différentes techniques ont été développée sur
organismes végétaux (par HPLC, cytométrie,...). Parmi la grande variét¢ de méthodes de
dosage existantes, beaucoup utilisent des sondes dites « positives » (Bartosz, 2006). Ces
sondes sont des composés initialement non-fluorescents (ou trés peu fluorescents) qui
réagissent avec les ERO pour former un composé hautement fluorescent. Ces techniques sont
limitées par la capacité¢ de diffusion plus ou moins homogéne de la sonde au sein de
I’échantillon étudié. Elles peuvent également étre influencées par la teneur en oxygeéne du
milieu, le pH, la présence d’ions métalliques ou de radiations.... Les différentes ERO
produites peuvent étre déterminées par 1’utilisation de sondes comme le luminol, spécifique
de I’'H,O, (Mueller, 2000), la lucigénine, spécifique de I’O,” (Rembish et Trush, 1994),
’acide p-hydroxyphenylacetique qui réagit spécifiquement avec 1’H,O,. Etant donné
I’importance du systéme antioxydant/oxydant, doser une seule molécule n’apporte que peu de
renseignement sur 1’état général du systeme. D’autres sondes permettent de mesurer le niveau
oxydant global (2’-7’-dichlorodihydrofluorescéine (H,DCF-DA) qui est moins spécifique).
L’avantage de I’utilisation de sondes réside dans la possibilité¢ de réaliser une mesure dans le

temps de la production d’ERO par exemple (Knauert et Knauer, 2008 ; Szivak et al., 2009).

Le cas du cuivre

Dans le cas particulier du cuivre, une étude récente a mis en évidence que la toxicité du
cuivre est majoritairement induite par la production d’espece réactive de 1’oxygene (Knauert
et Knauer, 2008). En effet, ce métal induit un dysfonctionnement des principaux systémes
antioxydants cellulaires avec une diminution des enzymes CAT et ascorbate peroxydase lors
d’exposition de cellules de Scenedesmus a 10 pmol L de cuivre (Tripathi ez al., 2006) et des
variations importantes des niveaux de GSH et CAT lors d’exposition de cellules de Chlorella

a 47 pmol L™ de cuivre total (Mallick, 2004). Les phytochélatines présentes dans les cellules
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et synthétisées a partir du glutathion vont chélater le cuivre, réduisant ainsi la production
d’ERO (Morelli et Scarano, 2004) mais de facon insuffisante puisqu’une production d’ERO a
été mesurée pour des concentrations environnementales en cuivre (de 10° a 10” mol L") sans
effet sur les photosystémes (Szivak et al., 2009). Cette production de phytochélatines est sans
effet sur le pool de GSH comme ceci a ét¢ montré par Ahner et al. (2002) apres 2 heures
d’exposition au cuivre d’une espece de phytoplancton (coccolithophore). De plus fortes
concentration en cuivre vont cependant engendrer de nombreux effets sur les cellules et
organismes. Le premier effet notable est une toxicit¢é au niveau de [’activité des

photosystémes.

1.2.1.3. Activité des photosystémes

Définition et mesure

Le siege de I’activité photosynthétique est la membrane des thylakoides, au sein des
chloroplastes (Figure 11). L’ensemble du processus photosynthétique va permettre aux
organismes photoautotrophes tels que les algues de transformer 1’énergie lumineuse en
énergie permettant de synthétiser des substances organiques. Au cours de la réaction
photosynthétique, les molécules de chlorophylle, qui forment des groupements récepteurs de
I’énergie lumineuse vont passer d’un état basal (en absence de lumiére) a un état excité (en
présence de lumiere). Lors du retour de cet état excité a 1’état initial, il y a perte d’énergie par
induction de chaleur et de fluorescence (quenching photochimique ; Figure 12). Toute
perturbation des photosystémes engendrera un dysfonctionnement de ce processus
d’excitation/désexcitation ce qui induira une plus grande perte d’énergie par induction de
chaleur et/ou de fluorescence. L’état de fonctionnement des photosystémes peut ainsi étre

suivi par mesure de la fluorescence et ce au niveau du photosystéme I ou du photosystéme II.
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Figure 11 : Organisation du systeme photosynthétique dans la membrane d'un thylakoide (d’apreés
Campbell et Reece, 2002)
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Figure 12 : Excitation et désexcitation d 'une molécule de chlorophylle isolée (d’apreés Campbell et

Reece, 2002)

Les parameétres de mesure de ’activité photosynthétique sont des marqueurs précoces
lors d’exposition & un toxique notamment lors d’expositions a des métaux. En effet, une
interruption du transfert des électrons dans le centre réactionnel du PSII ainsi qu’une
réduction du rendement photosynthétique opérationnel a ét¢ mesurée chez Chlamydomonas

reinhardtii lors d’exposition (48 h) au sélénate (Se04” ; Geoffroy et al., 2007). Un effet sur le
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rendement opérationnel et sur le rendement maximal photosynthétique des cellules algales de
Pseudokirchneriella subcapitata a été obtenues suite a Sh d’exposition au Cu (Juneau et al.,
2002) et au Hg (Juneau et Popovic, 1999). Enfin, I’action des métaux au niveau du site de
dissociation de 1’eau est indéniable (Cu, Cr, Ni, Cd et Zn) apreés 1h d’exposition (Mallick et
Mohn, 2003).

Le cas du cuivre

Chez Anabaena doliolum (cyanobactérie), le cuivre a faible concentration induit un
blocage du flux d’¢lectrons au niveau du site de dissociation de I’eau (Rai et al., 1995). La
méme constatation a été faite chez Scenedesmus par Mallick et Mohn (2003). En ce qui
concerne ’atteinte des photosystémes de Chlamydomonas reinhardtii en présence de cuivre,
une ¢étude de Juneau ef al. (2002) a montré une baisse de la fluorescence dés une exposition au
cuivre de 157 nmol L™ (5h d’exposition). De plus Chlamydomonas reinhardtii s’est révélée

plus sensible au cuivre que Chlorella vulgaris et Selenastrum capricornutum (Juneau et al.,

2002).

1.2.1.4. Inhibition de la croissance et volume cellulaire

Généralités

La mesure du taux de croissance consiste généralement dans le cas de cellules algales, a
dénombrer a intervalles de temps régulier la densité cellulaire (par comptage des cellules ou
par mesure de la fluorescence afin d’estimer la biomasse). A partir de ces données une courbe
dose-réponse reprenant la densité cellulaire obtenue aprés 72 ou 96h d’exposition en fonction
des concentrations d’exposition permettra d’obtenir des parametres tels que la concentration
la plus faible sans effet (NOEC), la plus faible concentration induisant un effet (LOEC) ainsi
que la concentration réduisant de 50% la densit¢ maximale atteinte (CE50). De plus un autre
parametre peut étre déduit a partir de courbes de croissance (densité cellulaire en fonction du
temps). Ce parametre est le taux de croissance exprimé en nombre de division par jour (div
i"). Ces paramétres de mesure de la croissance et notamment la CES50 sont les plus
couramment employés concernant la mesure de toxicité d’une substance envers des algues
unicellulaires (Macfie et al., 1994 ; Knauer et al., 1997b ; Geoffroy et al., 2007). En effet,
tout dysfonctionnement de la cellule (ERO, atteinte des photosystemes, dommage a
I’ADN,...) impliquant une perte d’énergie pour la restauration d’un mécanisme cellulaire, se

répercutera au niveau de ces parametres. Le taux de croissance et la croissance sont en
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conséquence des marqueurs sensibles et représentatifs de la toxicité d’une substance, ils ne

sont cependant pas des marqueurs précoces puisque mesurés aprés en moyenne 72 a 96h.

Le cas du cuivre

La toxicité¢ du cuivre envers Chlamydomonas reinhardtii mesurée a partir du taux de
croissance est de : CE30 = 0,4 pmol L' de Cu*" (pH = 6,8 ; Macfie et al., 1994). De plus, une
baisse du volume cellulaire a été observée lors d’exposition de Chlamydomonas reinhardtii a
des concentrations en cuivre de 50 et 100 pmol L™ (Prasad et al., 1998). Chez Chlorella sp.
une augmentation du volume cellulaire de 50 % a été observée lors de 1’exposition des
cellules a 0,11 pmol L' de Cuy. (Franklin et al., 2002 ; Wilde et al., 2006). Cette
augmentation de volume pourrait résulter de 1’effet du cuivre sur la capacité de division des
cellules (Wilde et al., 2006). L’effet du cuivre sur le volume cellulaire est donc controversé et
pourrait varier (augmentation/diminution) d’une espece algale a une autre.

En conclusion, ce chapitre nous permet de montrer que la toxicité du cuivre est bien
connue envers des algues unicellulaires. Les effets du cuivre sont supposés résulter des
dommages engendrés par les ERO induite par cet oxydant (mécanisme d’action). La mesure
de I’activité photosynthétique est un parametre d’effet précoce (Sh-CE50 > 24h CE50 mesuré
lors d’autres bioessais). Néanmoins, la mesure du taux de croissance est plus sensible (Wilde
et al., 2006). En effet, Girling et al. (2000) ont calcul¢ a partir du rendement de la
photosynthése une CE10 de 10 umol L™ de Cu*" alors que la CE10 calculée a partir d’un test

statique de I’inhibition de la croissance est de 0,08 pmol L™ de Cu®".

1.2.2. Exposition et effet du tritium

Le tritium est un ¢élément radioactif d’une période de 12,3 ans. Lors de la désintégration
de cet ¢lément en hélium, un électron est libéré (énergie cinétique moyenne = 5,7 keV) ainsi
qu’un antineutrino électronique de faible énergie. Le tritium est donc un émetteur [
L’activité massique du tritium est de 3,59 x 10'* Bq g”'. Cet élément est composé d’un proton
et de 3 neutrons et sa masse molaire est de 3,0160492 g mol”. Etant un isotope de
I’hydrogéne (au méme titre que le deutérium), le tritium suivra chez les organismes les
mémes voies de transport, métabolisation,...que le tritium. La différence de masse molaire
entre 1’hydrogene et le tritium va induire cependant un ralentissement des transports par

rapport a I’hydrogeéne (effet isotopique). En effet, le flux d’entrée du tritium dans des cellules
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algales (Chlorella perenoidosa) sera inférieur de 1/3 a 1/2 par rapport a celui de I’hydrogéne
(Weinberger et Porter, 1953).

En ce qui concerne I’effet du tritium, celui-ci s’assimile a 1’effet de radiations. En effet,
contrairement a d’autres radioéléments dont la toxicité est double (radiotoxicité et
chimiotoxicité notamment dans le cas de métaux comme ’uranium), la toxicité du tritium est
uniquement due a sa radiotoxicité. La toxicité du tritium résulte ainsi de I’ionisation directe
des molécules induite par le rayonnement émis ou provient indirectement de la production
d’un stress oxydatif engendrant des dysfonctionnements cellulaires. Ces effets directs et

indirects des radiations vont dépendre en premier lieu de la dose déposée dans I’organisme.

1.2.2.1. Métabolisation,_internalisation et dose déposée

Dans I’environnement, deux types de molécule tritiée sont naturellement rencontrée :
I’oxyde de tritium (TO) et I’eau tritiée (HTO). Dans les effluents liquides de CNPE le tritium
est rejeté sous forme d’oxyde de tritium (TO ; Higuchi et al., 1980). Cette forme chimique est
rapidement transformée dans les milieux aquatiques en eau tritié¢e (HTO). Au niveau des
organismes, HTO sera incorporé dans les cellules. Cette HTO internalisée dans les tissus et
les cellules sera nommée « tissue free-water tritium » ou eau libre tritiée (TFWT ; Figure 13).
Un rapide équilibre entre HTO et 1’eau tritiée libre dans les cellules est d’ailleurs observé
(Spencer et al., 1988 ; Amano et al., 1995 ; McCubbin et al., 2001). Dans un second temps,
cette eau libre pourra étre métabolisée en matiere organique (Belot, 1986 ; Vichot et al.,
2008). Parmi ce tritium organique, une distinction opérationnelle est faite entre :

- le trittum organique échangeable (par exemple li¢ aux atomes d’hydrogéne, d’azote

et de souffre...),

- le trittum organique non échangeable (li¢é notamment par liaison covalente aux

atomes de carbone).

Le terme OBT pour « Organic Bound Tritium » a été utilisé aussi bien pour parler de la
totalit¢ du tritium organique, ou de maniere plus restrictive uniquement pour décrire la
fraction non échangeable du tritium organique. Néanmoins, dans un souci de clarté, nous
utiliserons le terme tritium organique pour parler des fractions échangeable et non
¢changeable additionnées et le terme OBT uniquement dans le cas du trititum organique non
échangeable (Pointurier ef al., 2004).

En ce qui concerne le taux de métabolisation de TWFT en tritium organique, celui-ci est

différent d’une espece végétale a une autre (Amano et al., 1995). Lors de cette métabolisation,
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le facteur isotopique n’est pas toujours conservé avec des concentrations de tritium observées
au niveau de I’ADN (rapport tritium/hydrogene = 1,917 ; Baumgartner et Kim, 2000). La
métabolisation du tritium en tritium organique va varier de 84% a 38% chez des cellules
bactériennes photosynthétiques en fonction de leur état physiologique (respectivement
photosynthése et respiration ; Inomata et Higuchi, 1982). Des résultats similaires ont été
mesurés chez le blé (incorporation de I’ordre de la moiti¢ de celle qui était mesurée lors
d’exposition a la lumicre ; Diabaté et Strack, 1997). Ce résultat semble indiquer que dans le
cas du blé¢ des métabolismes indépendants de la lumiére entrent en jeu. Chez d’autres
végétaux (algues unicellulaires), un meilleur rendement d’incorporation a été mesuré a la
lumiere qu’a D’obscurit¢ (Bonotto et al., 1984) ce qui indique que la voie principale

d’incorporation du tritium organique est la photosynthese (Belot, 1986 ; Figure 13).
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Figure 13: Internalisation et métabolisation théorique d'HTO dans une cellule végétale d’apres (1)
Spencer et al., 1988 ; Amano et al., 1995 ; McCubbin et al., 2001 (2) Inomata et Higuchi, 1982 ;
Baumgartner et Kim, 2000 ; Baumgdrtner et Donhaerl, 2004 (3) Bonotto et al., 1984 ; Belot,

1986 ;Diabateé et Strack, 1997.
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Cette accumulation de tritium sous forme de tritium organique chez les organismes aura
un effet non négligeable sur la dose recue comme cela a ét¢ mesuré chez le poisson (Galeriu
et al., 2005). En effet, dans le cas d’exposition d’organismes a des radiations par
contamination, ceux-ci vont recevoir une dose de radiation provenant du milieu d’exposition
(dose externe) mais également une dose provenant de la quantité¢ de substance internalisée
dans I’organisme (dose interne). Cette dose interne proviendra alors de 1’eau libre des cellules
mais également du tritium organique. Cette dose sera augmentée des lors qu’il y aura
métabolisation du tritium sous forme organique. Cette métabolisation du tritium sous forme
organique n’est plus a démontrer dans le cas d’organismes photosynthétiques comme nous
venons de le présenter. Cependant, ce taux de métabolisation varie en fonction de 1’espéce
exposée au trittum. De ce fait, et afin de mieux estimer la dose regue par les cellules algales
(Chlamydomonas reinhardtii) lors des expositions qui seront réalisées, le taux de

métabolisation de notre modele biologique devra étre connu et mesuré.

1.2.2.2. Stress_oxydatif

Généralités

Les radiations regues par les organismes lors d’exposition a des radionucléides vont agir
directement sur le potentiel redox du milieu et peuvent endommager les systémes
antioxydants des cellules de fagon directe (Figure 14). La voie principale de formation de ces
ERO suite a une irradiation sera cependant induite par la radiolyse de 1’eau (Figure 15). En
effet, plus de 80% de 1’énergie déposée dans les cellules par les rayonnements ionisants va
induire I’¢jection d’un électron de la molécule d’eau; Bensasson et al., 1993). Tous ces
phénomeénes auront comme conséquences de faire augmenter le taux d’ERO intracellulaire
(Figure 14). Si le stress oxydatif est trop important, la cellule sera endommagée par les ERO
(altération membranaire, dysfonctionnement enzymatique, altération de I’ADN, ...). De plus,
les rayonnements ont potentiellement une action directe sur les sites biologiques actifs des

cellules (Wada ef al., 1998 ; Figure 14).
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Figure 14 : Mécanismes potentiels d'induction du stress oxydant par les radionucléides (d’aprés

Bensasson et al., 1993 ; Strid et al., 1994 ; Wada et al., 1998)
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Figure 15 : Action des rayonnements sur un organisme végetal et mécanismes de détoxification des

ERO générés, d’aprés Wada et al., 1998. (Par soucis de clarté, la réaction de Fenton n’est pas

représentée ici mais aura lieu comme présenté sur la Figure 10)
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Dans le cas d’exposition de cellules cyanobactériennes a de bréves irradiations par des
UV, la production d’ERO est significative deés 15 min (He et Hader, 2002a). La production
d’ERO par les cellules est le plus souvent considérée comme une source de dommage pour
I’intégrité¢ cellulaire méme si la cellule est capable de détoxifier en partie ces ERO.
Cependant, une autre hypothése a vu le jour ces derni¢res années. En effet, certains résultats
semblent démontrer que les ERO, du moins en quantit¢ ne dépassant pas les capacités
antioxydantes des cellules, pourraient agir dans les cellules en tant que médiateur d’un stress.
Ceci permettrait ainsi aux cellules de mettre en place le systéme antioxydant dés une faible
production d’ERO ou bien de déclencher différents processus cellulaires. En effet, Leach et
al. (2001) ont mis en évidence une transmission et une amplification d’un signal induit par
une production d’ERO par des rayonnements y et ce entre mitochondries. Cette mesure fait

suite a une irradiation faible dose (1-10 Gy) de cellules cancéreuses.

Le cas du tritium

Bien que I’induction d’un stress oxydant soit bien documentée lors de I’exposition de
cellules a des radiations, quasiment aucune donnée relative a l’effet du tritium sur ce
parametre d’effet n’est disponible dans la littérature. A notre connaissance, seule une étude
sur des organismes vertébrés supérieurs (rat) a permis de montrer une augmentation du stress
oxydatif (enzyme G¢sPDH) lors de contamination interne via I’eau de boisson 4 9,27 Bq mL™

(4,2 Gy ; Savu et al., 1999).

1.2.2.3. Autres effets du tritium et des radiations

Chez les végétaux

Peu d’études sont disponibles quant a la toxicité chronique d’HTO sur des parametres
tel que la croissance ou de ’activité photosynthétique. Chez des organismes végétaux, 1 850
kBq mL' d’HTO n’auront pas d’effet sur la germination de céréales (blé, orge;
Papageorgakopoulou et al., 1998). Sur 1’algue verte unicellulaire Chlorella pyrenoidosa,
I’HTO (185000 kBq mL™") induit une réduction du taux de croissance de fagon dose
dépendante. Le diametre des cellules est également impacté et augmente lors d’une exposition
a 1480 000 kBq mL™ (Porter et Knauss, 1953). Concernant 1’effet des radiations sur ’activité
des photosystemes, Kim et al. (2005) ont mis en évidence chez le poivron rouge une

réduction de cette activité apres 1 jour d’exposition a une dose de 2 Gy.
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Chez les animaux

D’autres études réalisées sur invertébrés ont enregistré les effets de ’'HTO sur différents
critéres tels que la survie des organismes, la reproduction, la structure des cellules et des
tissus et les dommages a I’ADN. Sur la daphnie (Daphnia magna), ’'HTO n’a pas d’effet
toxique aigué (apres 72h d’exposition). Mais lors d’exposition de ces organismes durant cinq
générations, 0,5 Bq mL™' d’HTO induisent le développement d’ceufs anormaux ainsi qu’une
forte réduction de la fécondité additionné d’un raccourcissement de la durée de vie des
individus (Gudkov et Kipnis, 1996). Des anomalies histologiques au niveau du tractus digestif
de I’escargot (Pila luzonica) ont été mesurées lors d’expositions supérieures a 370 Bq mL™
d’HTO (Cruz-Ramos et Carino, 1989). Sur Pollicipes polymerus (barnacle), Abbott (1979) a
observé un effet sur I’« index de mue » (pourcentage de larve qui ont mué au moins une fois)
aprés 32 jours d’exposition a 0,26 Bq mL™. La relation dose réponse entre la concentration en
HTO et la diminution du pourcentage de mue est exponentielle pour des expositions de 0,26 a
37 000 Bq mL". Enfin, une étude plus récente sur la larve de moule (Mytilus edulis) a montré
un effet dose dépendant de I’'HTO (a partir de 370 Bq mL™) sur le développement anormal
des individus, ainsi que sur I’augmentation de la mortalité. Des dommages cytogéniques ont
¢galement ¢té¢ mesurés lors d’exposition a des concentrations d’HTO supérieure a 3 700 Bq
mL™" (Hagger ef al., 2005). Sur les adultes de Mytilus edulis, 3 700 Bq mL™" d’HTO ont des
effets cytogéniques et cytotoxique (induction de micronoyaux, cassure simple brin de
I’ADN). Cette toxicité est dose dépendante (Jha et al., 2005).

En conclusion, I’effet du tritium n’est que peu documenté en particulier sur les
végétaux. Avant de mesurer sa toxicité en mélange, une étude de I’effet de ce radionucléide

devra donc étre entreprise.
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1.3. OBIECTIFS SPECIFIQUES

Les rejets de CNPE sous forme liquide sont constitués d’un mélange de substances
stables et radioactives. Peu de données toxicologiques sont disponibles concernant le tritium.
Or actuellement et dans un futur proche les rejets en tritium vont augmenter (démantelement
des CNPE, cycle du combustible allongé induisant des rejets en tritium supérieurs,
construction du futur réacteur ITER qui rejettera de plus grande quantité de tritium que les
CNPE actuels...). Parmi les rejets de substances stables, c¢’est le cuivre, dont la toxicité et les
masses rejetées sont supérieures a ceux des autres substances caractéristiques de ces rejets
liquides, qui présente un intérét. La toxicité des substances en mélange est bien documentée
dans le cas de mélanges de substances stables. Cependant, peu d’informations sont
disponibles dans le cas de mélanges de substances radioactives et stables.

Dans ce contexte 1’objectif spécifique de cette ¢tude a ét¢ de déterminer ’effet du
mélange HTO/Cu envers un organisme aquatique (Chlamydomonas reinhardtii) représentatif
des écosystémes aquatiques dans lesquels les rejets sous forme liquide ont lieu. La recherche
de ces effets en mélange a été effectuée lors d’expositions a des mélanges simultanés ou suite
a une pré-exposition des cellules au cuivre afin de reproduire les scénarios environnementaux
d’expositions connu : a savoir une pollution chronique des milieux aquatiques par le cuivre et
des rejets ponctuels en eau tritiée par les CNPE. L’¢étude du mélange a porté sur deux points
majeurs :

- l’influence du trittum sur ’entrée du cuivre dans les cellules afin de mettre en

évidence un éventuel effet au niveau de 1’entrée des composés,

- la mesure des effets aux niveaux de la production d’ERO et du taux de croissance,

I’¢tude de deux parameétres en paralléle permettant de comparer leur sensibilité.

Néanmoins, avant de mener a bien cet objectif, une mise au point expérimentale a été
nécessaire afin de mesurer les ERO (évolution dans le temps) chez notre modéle biologique.
Afin de déterminer d’éventuelles interactions, il a ét¢ également nécessaire de compléter les
données présentes dans la littérature afin de mieux connaitre la toxicité de I’eau tritiée seule
(taux de métabolisation du tritium sous forme organique, effets sur le taux de croissance, effet
sur I’activité des photosystémes ou bien encore effets sur la production d’un stress oxydant).
De plus, les effets de ’HTO sur la production d’ERO seront comparés avec ceux induits par

des débits de dose y constants.
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Figure 16 : Niveau d'effet mesuré dans cette étude

L’ensemble de ces données est présentée dans 4 parties distinctes regroupées dans le
chapitre « Résultats ». La premiére partie reprend les mises au point concernant la mesure des
ERO. La deuxiéme partie de ce manuscrit est consacrée a la détermination du taux de
métabolisation de I’eau tritiée (2 ; Figure 16) nécessaire a une évaluation précise des débits de
dose regue. Cette partie présente également les effets mesurés de I’HTO (effet sur la
croissance (3 ; Figure 16), effet sur les photosystémes (4 ; Figure 16), effet sur la production
d’ERO (1; Figure 16) envers Chlamydomonas reinhardtii. Les deux dernieres parties
regroupent I’ensemble des données relatives aux effets du mélange HTO/Cu, avec, dans un
premier temps les effets mesurés au niveau de I’entrée du cuivre dans la cellule (5 ; Figure 16)
et, dans un second temps les effets mesurés sur la production d’ERO et sur le taux de

croissance.
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2. MATERIELS ET METHODES
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2.1. MODELE BIOLOGIQUE, CONDITIONS DE CULTURE,

ET MATERIELS UTILISES
2.1.1. Culture de Chlamydomonas reinhardtii
2.1.1.1. Culture mere

Afin d’avoir toujours a disposition une culture d’algue axénique en état de croissance
exponentielle, une culture mere de Chlamydomonas reinhardtii est maintenue en division. La
souche de départ utilisée (11/32B) provient de « Culture Collection of Algae and Protozoa »
(Cumbria, UK) sous forme liquide. Aprés dilution, la culture est maintenue sous illumination
constante (40 pmol photon m™ s') apportée par une lumiére blanche permettant la
photosynthése (Sylvania® Grolux F 36W) dans un incubateur (Innova 44 R orbital shaker,
New Brunswick Scientific, Edison, NJ, USA). La température est maintenue a 24 + 1 °C et les
récipients sont agités (100 rpm). Chaque semaine, une nouvelle génération est crée par
ensemencement de 1 mL de la culture de la semaine précédente dans 100 mL de milieu de
culture frais en conditions stériles. Ce type de repiquage est effectué jusqu’a la génération 14.
Lorsque cette génération est atteinte, une nouvelle culture est initiée a partir d’une culture sur
gélose. Cette culture sur gélose a été réalisée par ensemencement de la solution mére d’algues
(génération 2 ou 3) sur de 1’agar (milieu HSM additioné de 8 g L' d’agar SIGMA pour
plantes). Les algues sont ensuite laissées a croitre avant d’étre conservée a 4°C a 1’obscurité.
Ceci permet de garantir I’intégrité de la souche. Les cultures ne sont jamais utilisées a des fins

expérimentales avant d’avoir atteint la 4™ génération.

2.1.1.2. Culture pour les mesures_expérimentales

Dans un premier temps, les algues sont repiquées dans un milieu de culture frais
environ 72 h avant le début des expériences. Le jour de I’expérience, les algues sont
centrifugées durant 15 min a 3 500 g. Le surnageant est ¢liminé et le culot resuspendu dans du
milieu d’exposition (concentration résiduelle en EDTA estimée par calcul & 1,3 nmol L™ ;
cette concentration résiduelle maximale est considérée sans effet sur la spéciation du cuivre
du fait de la différence d’ordre de grandeur, le cuivre étant présent au minimum a 28 nmol

LY.
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2.1.2. Milieux utilisés

2.1.2.1. HSM

Le milieu de culture utilisé est un milieu inorganique défini par Harris (1989) se

nommant High Salt Medium (HSM). La préparation de ce milieu se fait par dilution de deux

solutions concentrées d’éléments nutritif dans de I’eau UHQ (>18 MQ cm) : Beijerink (5 mL

L") et Phosphates (25 mL L") dont les compositions sont reportées dans le Tableau 9.

Tableau 9: Composition des solutions concentrées constituant le milieu de culture HSM

Solutions Stock Eléments Concentrations
Phosphates KH,PO4 29,6 g Lt
K,HPO, 576 gL
Beijerink NH,Cl 100 gL
MgSO04, 7TH,0 4gL!
CaCl,, 2H,0 2gL"
AAP H;BO; 186 mg L™
Solution de Mn (10 g LY 115 mg L'
FeCls, 6H,0 160 mg L™
Na,EDTA, 2H,0 300 mg L™
ZnSO4, 7TH,0 7mgL"
Solution de Co (1 g LY 0,64 mg L'
Na,MoO,, 2H,0 726 mg L™
CuS0y, SH,0 0,018 mg L™

Aprés autoclavage de cette solution, 1 mL L' d’une solution de métaux traces (stérilisée

par filtration) est ajoutée (AAP : Tableau 9). Le volume est ensuite complété avec de ’eau

UHQ également autoclavée. La composition finale obtenue est reportée Tableau 10. Le pH du

milieu final est de 6,8. Le milieu est tamponn¢ grace a la présence des phosphates.
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Tableau 10: Composition des milieux de culture HSM et HSM,,,,q en mol L’

Milieu de culture

Composés HSM HSM,,,04 (seules les concentrations
(mol L) modifiées sont reportées)
NH, 93 x 107
Cl 9,5x 107
Mg 8,1x107
SOy 8,1 x 107
Ca 6,8x 107
K 2,2x 107
PO, 1,4x 107 1,4x 107
Na 1,3x10° -
EDTA 6,6 x 107 -
Zn 2,4x 10"
BO; 3,0x 10°
Mn 2,1x10°
Fe 59x 107 59x10®
Co 1,1 x10®
Cu 7,0x 10" 0
Mo 3,0x 10
2.1.2.2. HSM 0a

Afin d’augmenter la biodisponibilité du cuivre, un milieu d’exposition différent a été
utilisé lors des expérimentations : HSMpoq contient 10 fois moins de fer et de phosphates que
le milieu HSM et pas d’EDTA ni de cuivre (niveau résiduel dii aux contaminations ; 28 nmol
L™"). Les modifications apportées I’ont été sur la base de calcul de spéciation réalisé a 1’aide
du code de spéciation géochimique JChess (Java Chemical Speciation Equilibrium Speciation
with Surfaces ; Van der Lee, 1998) et d’une base de données thermodynamiques compilées
(OECD-NEA, 1996). Ce logiciel nous a permis de mettre en évidence la complexation du
cuivre libre par les phosphates et par ’EDTA (Tableau 10). Cette abscence d’EDTA dans le
milieu est en effet préconisé dans certains protocoles standardisés utilisés pour mesurer la

toxicité de substances métalliques (ex : CEAEQ, 2005). En effet, la présence d’EDTA
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pourrait interagir avec les membranes cellulaires et induire des modifications de
I’internalisation des substances dans les cellules. Cependant, la contrepartie de ce choix est
qu’il peut induire la formation d’un précipité de fer méme dans le cas d’une concentration en
fer réduite. Ce précipité pourait induire une plus faible proportion de cuivre libre dans les
milieux d’exposition, réduisant ainsi la toxicité apparente de cette substance. Néanmoins,
I’objectif ici est de mesurer le flux d’internalisation du cuivre lors d’exposition de cellule a un
mélange cuivre/HTO ou a I’exposition au cuivre seul. Cette comparaison sera réalisable
méme dans le cas de la formation d’un précipité de cuivre.

La réalisation de ce milieu est faite a partir des solutions de Beijerink (5 mL L),
phosphates (2,5 mL L) et d’une solution d’AAP 04 (sans fer ni Cu ni EDTA). Comme pour
le milieu de culture HSM, les AAP0q sont ajoutés apres autoclave en méme temps que le fer
(solution réalisée le jour méme). Du cuivre est également ajouté en fonction des besoins
expérimentaux. Le milieu est laissé a équilibrer durant 1h. L’utilisation de ce milieu, permet
d’augmenter par 8 la concentration en cuivre libre (Cu®") par rapport au milieu HSM

classique (Figure 17).
1,E+03 -

1,E+02 ’

1,E+01

1,E+00 -

[Cu2+] nmol L™

— HSM

1,E-01 - . HSML,

1,E-02 | | |
1,E+01 1,E+02 1,E+03 1,E+04

-1
[Cu,,] nmol L
Figure 17: Cuivre libre (Cu’") dans les milieux HSM et HSM,,,q calculé avec le logiciel JChess en

fonction de la concentration en cuivre total (Cuy,).
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2.1.3. Récipients utilisés

Les expérimentations ont été réalisées dans des récipients en polycarbonate car de
nombreuses études ont montré que les récipients en verre avaient la capacité de fixer les
métaux. En effet, le polycarbonate fixe dans une moindre mesure les ¢éléments métalliques
(Twiss et al., 2001). De plus, ces récipients ainsi que tout le matériel servant au cours des

manipulations ont subit les traitements suivant :

un lavage a I’eau UHQ

- 24h d’acide nitrique a 10% (v/v)

- 5 ringages successifs a I’eau déminéralisée
- 2 ringages successifs a ’eau UHQ

- séchage sous hotte a flux laminaire stérile.
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2.2. CARACTERISATION DES EXPOSITIONS DE

CHLAMYDOMONAS REINHARDTII (HTO, CUIVRE ET

RADIATIONS Y)

Pour répondre aux objectifs spécifiques de cette étude, les cellules de Chlamydomonas
reinhardtii ont été exposées a deux contaminants et a des rayonnements v :

- HTO : I’exposition des cellules a ’HTO a été réalisée a 1’aide d’une solution d’eau
tritice (HTO) d’une activité moyenne de 3,7 x 10" Bq mL™" (Perkin-Elmer). La
limite d’activité manipulable en zone surveillée sous hotte ventilée est de 3,5 x 107
Bq.

- cuivre : pour les expositions des cellules au cuivre, une solution stock a 157 mmol
L' a été utilisée (CuSOs, 5 H,O, MERCK proanalysis, 99%)

- rayonnements y : pour cette irradiation une source de B7Cs-1*"mBa (CERCA 72652)

d’une activité de 2,3 x 10’ Bq g a été utilisée. La limite d’activité manipulable en
zone surveillée sous hotte ventilée est de 1,2 x 107 Bq.

Etant donné les nombreuses concentrations d’exposition testées afin de mesurer les
différents paramétres d’effet, les concentrations d’exposition ne sont pas reportées dans cette
partie. Seuls les protocoles généraux sont détaillés. En effet, par souci de clarté, les
concentrations d’exposition exactes figurent dans le chapitre 3 « résultats » en amont de la

présentation des résultats obtenus.

2.2.1. Dosage de I’HTO et du cuivre dans les différentes
matrices
2.2.1.1. Préparations_des échantillons et dosage_du_tritium en

Dosage de ’HTO

Afin de doser ’'HTO, 0,1 a 1 mL du milieu d’exposition sont déposés dans des flacons a
scintillation en verre. Afin de mesurer trés précisément le volume déposé, une pesée est

réalisée (avant et apres ajout du milieu dans le flacon a scintillation). 18 mL de liquide
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scintillant (I’Ultima Gold™ XR, Perkin) sont ensuite ajoutés (Figure 18). La quantit¢ de
rayonnement émise est mesurée grace a un spectrometre a faible bruit de fond (Quantulus
1220). La limite de détection de cet appareil est de 40 mBq par flacon pour le tritium. Une
courbe d’étalonnage permettra de déterminer 1’activité exacte du radioé¢lément dans le milieu
(courbe réalisée a partir d’une source certifiée de tritium). Si cela est nécessaire une correction
de la mesure est effectué¢e afin de passer outre le quenching chimique, le quenching étant

I’atténuation physico-chimique de 1’efficacité du signal lumineux.

Molécule fluorescente
hv

HTO q
* * Détection des
‘ B © — O O O /\/\/\/‘ photons par un
photomultiplicateur

Molécule de solvant

Figure 18: Action des rayonnements sur le liquide scintillant et dosage de I’HTO en scintillation

liquide

Dosage du tritium organique

Des algues (dinitiale = 10 000 cellules mL'l) sont exposées dans du milieu HSM,oq a des
concentrations croissantes en HTO. Les cultures sont maintenues pendant 48 a 72h en
condition de croissance (24°C, ~34 pmol m™ s™' ; 100 rpm). A la fin de I’incubation, 100 pL
de milieu de culture sont prélevés afin de déterminer la densité cellulaire (Beckmann Coulter
72 particle counter ; Beckman Coulter). Le reste de la culture est alors centrifugé (3 000 g, 15
min) afin d’obtenir un culot d’algue. Les culots sont resuspendus dans 500 pL d’eau UHQ
puis sont transférés en totalité¢ dans des flacons a scintillation liquide. 50 pL sont utilisés afin
de déterminer la densité cellulaire. Le volume exact restant de cette suspension est déterminé
par pesée. Les flacons a scintillation contenant les algues sont ensuite séchés sur bain de sable
a 40°C (24h). Le protocole de séchage sur bain de sable n’ayant été que peu utilisé une
expérience parallele a été réalisée en lyophilisant les cellules selon le protocole d’Inomata et
Higuchi (1982) afin de comparer les résultats obtenus. Le protocole est le méme que
précédemment en ce qui concerne 1’exposition des cellules et leur concentration dans un
flacon a scintillation. Seule 1’étape de séchage est remplacé par 20h de lyophilisation a -60°C

et 107 torr.
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Figure 19: Protocole d’exposition et de dosage du tritium organique dans les cellules algales

1 mL de Soluéne-350® (Perkin-Elmer) est ajouté a la matiere algale seéche afin de la
solubiliser dans une solution compatible avec le liquide de scintillation. Ce traitement est
réalisé a température ambiante durant 24h. Du liquide scintillant est ensuite ajouté et la lecture
est effectuée. Une correction peut étre nécessaire afin de passer outre le quenching couleur
(couleur résultant de la concentration algale importante). Cette correction est effectuée a
I’aide d’une courbe d’étalonnage reliant I’atténuation du signal en fonction de la couleur. De
plus, les échantillons dont I’activité dépasserait 3 000 Bq par flacon sont dilués dans de 1’eau
UHQ afin de permettre un meilleur comptage. Cette dilution est réalisée avant I’ajout du
liquide scintillant (estimation des dilutions a partir des conditions d’exposition théoriques).

Les résultats bruts obtenus des dosages de *H sont exprimés en Becquerel (Bq) par
flacon. Ces résultats sont convertis en Bq mL™ & partir des volumes exacts de solution dosés
(pesée). Pour les flacons contenant les algues, la conversion prend en compte le poids sec des
algues et/ou leur volume afin d’exprimer les résultats en Bq pm® ou en Bq mg™' sec d’algue.

Enfin, afin de pouvoir convertir la concentration en tritium organique mesurée par
volume de cellule en g de cellules sec, une gamme étalon a été réalisée reliant ces deux
paramétres. Pour ceci, des algues (densité¢ = [1,8 +/- 0,1] x 10° cellules mL™" ; diamétre =
5,518 +/- 0,006 um; volume = 8,8 x 10" dm’ cellules') ont été centrifugées puis
resuspendues dans de I’eau UHQ. Ensuite, une gamme de densité a été réalisée (toujours dans
de I’eau UHQ) et 200 puL de cellules ont été¢ déposés dans des coupelles en aluminium. Ces
coupelles ont été laissées a sécher dans une étuve a 60 °C durant 48h. Les poids des coupelles
ont été pesés a 1’aide d’une microbalance. La gamme étalon obtenue est représentée sur la
Figure 20. Une relation linéaire a ainsi été mesurée. Le facteur reliant ces paramétres est de

1,15 +/- 0,05 x 10° mg dm’. La densité des cellules algales est donc de 1,15 mg L™.
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Figure 20: Poids sec des cellules en fonction de leur volume (gamme étalon)

2.2.1.2. Dosage du_cuivre par absorption atomique

10 mL des dilutions intermédiares ou des milieux d’exposition sont prélevées pour le
dosage de la concentration en cuivre total & t=0. Lorsque cela est possible (dosage du flux
d’internalisation du cuivre, mesure de la croissance en Erlenmeyers), un dosage de la
concentration dans le milieu a la fin de I’exposition est réalisé. C’est a partir de ces mesures
du cuivre total que les concentrations en cuivre libre sont calculées avec le logiciel JChess (cf
paragraphe 2.1.2.2).

Afin de doser le cuivre dans nos échantillons, ceux-ci sont acidifiés (0,2% m/v) avec du
HNO; de qualité analytique. Ces échantillons sont conservés a 4°C avant analyse par
spectrométrie d’absorption atomique (graphite furnace ; GFAAS 4110-ZL, Perkin Elmer,
Shelton, CI, USA). La limite de détection de cet appareil est de 3,8 nmol L™ avec une limite
de quantification mesurée a 19,7 nmol L. Une gamme de calibration est réalisée avant

chaque groupe de mesure. Les standards sont passés 3 fois avec un écart-type (SD) de +/- 1%.
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Cuivre internalisé/adsorbé

Des algues sont resuspendues pour une durée de 24h dans du milieu HSMy,0q non
additionné de cuivre. Cette phase permet une dépuration des cellules en cuivre (cette
dépuration n’induit cependant pas de carence des cellules du fait de la contamination
résiduelle en cuivre dans le milieu de 28 nmol L™). Les cellules sont alors de nouveau
centrifugée (15 min; 3500 g) et resuspendus dans du milieu HSMy,0q4 (sans cuivre) a une
densité de 2 000 000 cellules mL™". 10 mL de cette suspension sont introduit dans des
Erlenmeyer en polycarbonate de 50 mL. Différentes concentrations en cuivre sont alors
ajoutées, en condition standard de culture. Aprés 40 min d’exposition, la densité cellulaire et
le diametre des cellules sont mesurés (n=4).

Pour déterminer I’entrée et I’adsorption du cuivre, un protocole dérivé de ceux de
Knauer et al. (1997a) et Fortin ef al. (2004) a été utilisé (Figure 21). Apres exposition, les
cellules sont collectées par filtration sur deux filtres en membranes superposées ayant des
pores de 2 um (pression de filtration <10 cm Hg ; poretics polycarbonate Advantec MFS,
Inc). Les cellules sont rincées 4 fois avec 5 mL de milieu HSM,0q4 sans cuivre. Afin de
différencier le cuivre extracellulaire adsorbé sur les membranes de celui intracellulaire, les
cellules sont rincées avec du milieu HSM,,oq contenant 3 mmol L' d’EDTA (4 fois, 2 min, 5
mL). Le détail des résultats nous ayant conduit a utiliser ce ringage est repris dans I’Annexe 1
(rincage mis au point a partir des protocoles de Knauer ef al. (1997a) et Fortin et al. (2004)).
La fraction de cuivre adsorbé est mesurée par dosage de la solution de rincage. Afin de
déterminer la fraction intracellulaire, les deux membranes sont séparées et introduites dans 3
mL d’eau UHQ (@ partir du filtre du dessous, la quantité de cuivre retenue par le filtre est
déterminée et cette valeur est soustraite a celle obtenue pour le filtre supérieur recouvert
d’algues). Le filtre est alors retiré et la densité et le diameétre cellulaire sont mesurés
(Beckmann Coulter Z2 particle counter ; Beckman Coulter). Les résultats sont exprimés en
concentration de cuivre par surface de cellules. Les échantillons sont pesés et 1 mL de H,O,
(30 %) et 1 mL d’HNO; (65 %) sont ajoutés (minéralisation acide). Ces échantillons sont
alors lentement évaporés sur bain de sable a 90°C. Le résidu minéralisé ainsi obtenu est
dissout dans 5 mL d’HNOs a 0,2 % (m/v), avant analyse. La méme procédure est également
appliquée aux cellules algales a t=0 afin d’obtenir la concentration initiale en cuivre dans les
cellules. Cette valeur est alors soustraite aux mesures réalisées aprés 40 min d’exposition au

cuivre. Enfin, le méme protocole a été appliqué aprés 96h d’exposition au cuivre.
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Ajout de cuivre

Pendant 1’exposition, le cuivre
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Figure 21: Protocole d'exposition et de dosage du cuivre adsorbé et du cuivre internalisé

A partir des résultats obtenus, le modele de Michaelis-Menten a 3 paramétres a été

ajusté aux données. L’entrée du cuivre est exprimée a partir des parametres de I’Equation 5 :

Equation 5: Modéle mathématique de Michaelis-Menten
_ Cupy x[5]

'K, +IS]

avec V, le flux d’internalisation, Cu,,, le flux d’entrée maximal (nmol min™ um™), [S]
la concentration en cuivre libre (nmol L") et K, la constante de demi-saturation (différente
pour I’entrée de chaque substance ; nmol L™). Cette constante est spécifique a I’enzyme et a la

substance internalisée. Cette valeur correspond a la concentration en substrat pour laquelle la

vitesse initiale de la réaction est égale a 2 de la vitesse initiale maximale (Cu,,,/2). Elle

max

correspond a I’inverse de la constante d’affinité apparente.

2.2.2. Calcul de dose

Dans cette étude 1’organisme dans lequel le dépdt d’énergie a lieu est une algue

unicellulaire de faible taille. Celle-ci sera assimilée a un cylindre de rayon 3,5 um et de
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hauteur 1,53 pm pour un volume de 59 um® (volume moyens estimés des cellules ; a noter
que ce voulme est une approximation étant donné que le volume des cellules peut varier au

cours du cycle cellulaire).

2.2.2.1. Débit _de_dose_lors_ d’exposition _a_I’HTQ :_logiciel

Afin de quantifier la dose interne provenant de I’HTO sous forme libre dans les cellules
ou sous forme organique, différentes hypotheses ont été prises en compte. Tout d’abord le
spectre d’HTO est considéré comme un spectre 3 pur d’une énergie maximale de 18,6 keV.
Cette source est considérée comme étant répartie de fagon homogene dans la solution. De
plus, la concentration d’exposition externe est considérée comme étant a 1’équilibre avec
I’activité interne a 1’algue. Le taux d’internalisation d’HTO sous forme de tritium organique
est considéré comme étant nul. Le logiciel EDEN (Beaugelin-Seiller ef al., 2006) obtient dans
ces conditions un facteur de conversion (DCC) dose interne/activité d’exposition de 3,29 uGy
h' par Bq mL" (Les calculs de dose ont été réalisés avec le logiciel EDEN en prenant en
compte I’hypothese de dépdt total de 1’énergie).

Le calcul n’aboutit pas pour ce qui est de la dose externe. En effet, ’occurrence de
dépdt d’énergie provenant d’une radiation B de faible énergie est tres faible lorsque cette
radiation est externe a un organisme de faible dimension, et le calcul de probabilité réalisé par
le logiciel EDEN ne peut pas converger dans ce cas de figure. Ceci implique que la dose
externe ne pourra pas étre estimée. Néanmoins, cette dose externe étant considérée comme
négligeable devant la dose interne dans le cas d’exposition d’organisme de faible taille (ex :
algue unicellulaire) a des radiations [3 faiblement énergétique (cas du tritium), ceci n’induira

pas de biais majeur dans I’interprétation des niveaux d’exposition induisant un effet.

2.2.2.2. Débit de dose lors d’exposition_au B7Cs-3"Bq ; logiciel

Afin de reproduire un irradiateur capable de soumettre les cellules a un rayonnement
y continue tout en permettant une lecture de la production d’ERO au spectrofluorimeétre, une

| 1
source de *’Cs-1*"m

Ba émettant des rayonnements y a ét¢ introduite dans les quatre puits
centraux d’une microplaque noire (Microfluor 2 Black; VWR International) comme cela est
représenté Figure 22. Huit puits ou unité expérimentales (200 pL/puit) sont répartis autour de

la source.
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I:l unité expérimentales

137
W Vo

Figure 22: Localisation de la source d’irradiation et des unités expérimentales sur une microplaque

Dans le cas d’expositions de cellules algales a une irradiation y dans ce dispositif, les
hypothéses de calcul sont les suivantes :
- la source est considérée comme étant de densité égale a celle de I’eau,
- la source de ¥'Cs-""™

662 keV.

Ba utilisée a un spectre simplifié a une raie y d’émission de

- la source est divisée dans 4 puits schématisés par des puits a fond plat (alors que
les puits de la microplaque sont ronds) comme cela est représenté sur la Figure 23
- seuls les puits contenant la source et les puits utilisés pour les expositions sont

remplis d’eau.

i air
HSM,,q + algues
. polystyrene
- =plan des mesures de dose effectuée

Figure 23 : Représentation des puits d 'une microplaque avec le logiciel MCNP-4C
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Dans ces conditions, en fonction de la distance entre les puits sources et les unités
expérimentales, et en prenant en compte la taille de 1’organisme, la dose a été estimée
(logiciel MCNP-4C avec le code de simulation Monte-Carlo) a 75 points différents du puits
(suivant les axes en pointillés représentés sur la Figure 23). Le débit de dose (DDD) moyen au
centre du puits obtenu est de 2,11 x 107 mGy h™' par Bq. La différence de dose moyenne
recue entre ces 8 puits est de 13%. Ces 8 unités expérimentales seront donc considérées
comme des réplicats. En revanche au sein d’un méme puits la variation de DDD est de 42 %

(entre le centre et I’extrémité du puits).
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2.3. PARAMETRES D’EFFET MESURES

2.3.1. Taux de croissance

2.3.1.1. En Erlenmeyers

Des cellules en phase de croissance exponentielle sont centrifugées puis resuspendues
(2 500 cellules mL']) dans du milieu HSM, 04 contenant du tritium et/ou du cuivre. Cette
solution est ensuite répartie en 4 x 150 mL et introduite dans des Erlenmeyers de 250 mL
placés en condition de croissance. La densité cellulaire et le diametre des cellules sont
mesurés chaque 24h. Ce suivi a été réalisé avec un compteur de particules (Beckmann Coulter
Z2 particle counter ; Beckman Coulter). La dilution minimale est de quatre volumes d’Isoton®
pour un volume de milieu contenant les algues (Beckman Coulter, 2000). Cette méthode
demande d’utiliser d’importants volumes de milieu de culture (quatre réplicats x quatre
conditions x 150 mL soit un total de 2,4 L de milieu) ce qui réduit d’autant la concentration

en tritium d’exposition (en considérant les limites de manipulation).

2.3.1.2. En microplaque

Des expérimentations similaires ont été réalisée en microplaque ce qui permet d’utiliser
de plus faible volume de culture et ainsi d’augmenter les activités en HTO d’exposition. Pour
ceci, les algues resuspendues dans du milieu HSMpq sont divisées en 6 x 300 pL et
introduites dans 6 puits au centre d’une microplaque a fond transparent plat (96 puits). Une
plaque différente est utilisée pour chaque traitement afin d’éviter les contaminations entre
conditions. De plus, ces plaques sont fermées avec un couvercle, entourés de parafilm pour
éviter I’évaporation et les contaminations par les vapeurs de tritium. Les plaques sont ensuite
incubées sous illumination continue (conditions identiques a la culture, 2.1.1.1). La densité
cellulaire est estimée chaque 24h par lecture de la fluorescence in vivo de la chlorophylle a
I’aide d’un spectrofluorimetre (SPECTRAmax GEMINI-XS, Molecular Device) apres
excitation des cellules a 440 nm et lecture de I’émission a 680 nm. En paralléle une droite
d’étalonnage est effectuée permettant de relier la densité cellulaire a D’'intensité de la

fluorescence mesurée.
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2.3.1.3. Traitement des résultats

Les résultats concernant la croissance des algues ont été analysés a I’aide du modele
logistique a 3 paramétres (Equation 6 et Figure 24) afin d’estimer la densité cellulaire
maximale, le taux de croissance et le temps nécessaire pour obtenir 50% de la densité

cellulaire maximale en fonction du temps.

Equation 6: Modéle logistique a 3 paramétres avec d la densité cellulaire maximale atteinte au pallier
(cellules mL™), u le taux de croissance intégré sur la pente maximale (division par jour) et e le temps

, . . .y . . . N
nécessaire pour obtenir 50% de la densité cellulaire maximale (jours™).

_ d
)= i ool x =)

1,0E+07 -

1,0E+05 ~

Densité (cellules mL'l)

1,0E+03

(@ I il

S
o

Temps (jours)

Figure 24 : Courbe de croissance et paramétres de croissance calculé a partir du modeéle logistique a

3 paramétres.

2.3.2. Activité du PSII

Afin de mesurer Pactivité et 'intégrité du PSII, la cinétique de modulation de la
fluorescence (Figure 25) de la chlorophylle a été analysée en utilisant un fluorimetre a
amplitude pulsée modulée (PAM) pendant 10 min (Water-PAM, Heinz Walz GmbH,
Effeltrich, Germany ; Rohéacek, 2002). Un échantillon algal (1 mL d’algue + 1,75 mL milieu
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HSMno4 concentré x2 ; densité finale = 223 000 cellules mL'l) est mélangé a 1,75 mL de la
source de tritium ou d’eau UHQ pour le témoin. Cette pré-exposition se déroule a I’obscurité
durant 10 min puis Fo est mesuré. Cette mesure est réalisée en utilisant une lumic¢re modulée
(ML) de faible intensité (1 mol photons m > s ') afin d’éviter la réduction de I’accepteur
primaire d’¢lectron du photosystéme II. Le rendement maximal de fluorescence, Fm, est
mesur¢ apres induction d’un pulse saturant de courte durée (SP) de lumicre blanche (2 000

257',0,7 s). Le rendement quantique maximal est calculé : Fv / Fm = (Fm —

mol photons m~
Fo)/Fm. Le rendement de fluorescence a I’état stationnaire a été enregistré (FS, li¢ a la
fraction du PSII non impliquée dans le transport d’électron) sous illumination actinique
continue (100 mol photons m 2 s '). Le rendement de fluorescence maximal Fm’ a été induit
suite a des pulses de courte durée répétitif (40 s d’intervalle). Enfin, la fluorescence Fo (qui
représente le rendement de fluorescence quand tous les centres réactionnels du PSII sont
ouverts) a été mesurée dans des conditions non éclairée par un enregistrement instantané de la
fluorescence. Apres 6 minutes de lumicre actinique (€tat stationnaire), le rendement quantique
opérationnel a été calculé : @s PSII = (Fm’ — Fs)/Fm’. Dans les mémes conditions, le
quenching photochimique a été obtenue par : Qp = (Fm’ — Fs)/(Fm’ — Fo’ ), qui représente la
proportion de 1’énergie d’excitation lumineuse utilisée par les centres réactionnels actifs du
PSII (capable de réaliser les processus photochimiques). Le dernier parametre calculé a partir
des valeurs mesurée représente le quenching de fluorescence non relié a la photochimie du

PSII et est calculé : Qn =1—((Fm’ — Fo’)(Fm — Fo)) (Van Kooten et Snel, 1990). La

signification de ces paramétres est reprise dans le Tableau 11.

Control

Fv

T Fp Fs

Fo

Figure 25: Paramétre obtenu suite a une induction de pulse lumineux en utilisant un PAM

63



Tableau 11 : Définition et correspondance des parameétres mesurés par le PAM (Kooten et Snel,

1990 ; Buschmann, 1995 ; Rohacek, 2002 ; Juneau et al., 2005)

Parametre de Formule de calcul Signification

fluorescence

Mesure de la fluorescence d’algues adaptées a I’obscurité

Fo Rendement de la fluorescence lorsque tous les centres

réactionnels des PSII sont a I’état ouvert (non excite)

Fm Fluorescence maximale induite par un pulse saturant de

courte durée (SP)

Fv/Fm (Fm-Fo)/Fm Rendement quantique maximal

Mesure de la fluorescence d’algues exposées a une lumiere actinique

Fp Rendement de la fluorescence a 1’état initial d’illumination

Fs Rendement de la fluorescence a 1’état stationnaire sous
illumination (permet de mettre en évidence le nombre de
molécule du PSII qui ne participent pas au transport

d’¢lectron)

Fm’ Fluorescence maximale induite par SP a I’état stationnaire

(aprés 6 min d’illumination)

ds (Fm’—Fs)/Fm’ Rendement quantique opérationnel

Mesure de la fluorescence aprés exposition a une lumiére actinique

F’o Rendement de la fluorescence lorsque tous les centres

réactionnel du PSII retourne a leur état initial ouvert

Paramétres de quenching

Qp (Fm’—Fs)/(Fm’—Fo’) Proportion de 1’énergie d’excitation lumineuse utilisée par
les centres réactionnels actifs du PSII afin de réaliser les

processus photochimique

Qn 1-[(Fm’—Fo’)/(Fm—Fo)] Quenching de la fluorescence non reli€¢ aux processus

photochimique du PSII
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2.3.3. Production d’ERO

Un protocole dérivé de ceux de Knauert et Knauer (2008) et Yoshida et al. (2003) a été
utlisé dans cette étude pour doser la production d’ERO chez Chlamydomonas reinhardtii. Les
sondes fluorescentes utilisées : HoDCF-DA et DCF (Sigma Aldrich, 97%, Saint Quentin
Fallavier, France) sont diluées dans du DMSO (100%) a une concentration finale de 4,5 mol

-1 R N .,
L™ et conservée a -20 °C a I’obscurité.

2.3.3.1. Protocole

Les cellules algales en phase de croissance exponentielle sont resuspendues dans du
milieu HSMy,04. La densité cellulaire est ajustée a 10 cellules mL™" afin de maintenir au cours
des différentes expériences le méme ratio algues/H,DCF-DA. Comme le cuivre inhibe
Iactivité des estérases (Franklin ez al., 2001), les algues sont pré-incubées avec 40 pmol L™
de H,DCF-DA (molécule non fluorescente) pendant 2 h a I’obscurité a 24 °C sous agitation
(100 rpm ; concentration finale DMSO < 2 %). Cette H,DCF-DA va pénétrer les cellules et
étre déacétylée par ’action des estérases en une molécule non fluorescente nommée H,DCF.
A la suite de cette incorporation, les algues sont centrifugées 2 fois consécutives (3 500 g, 15
min), afin d’enlever la H,DCF-DA extracellulaire encore présente dans le milieu, et
resuspendues dans du milieu HSMy,0¢ @ une densité de 107 cellules mL™'. Finalement les
cellules sont réparties dans les puits d’une microplaque noire (microfluor 2 ; volume = 180 pL
par puits). Les cellules sont alors exposées a un stress (rayonnement y, HTO ou cuivre). La
H,DCF réagissant avec certains ERO va engendrer la formation de DCF (molécule
fluorescente). L’intensité de la fluorescence de la DCF est mesurée (Aex505 / Aem 530 nm)
avec un lecteur spectrofluorimétrique (SPECTRAmax GEMINI-XS, Molecular Devices)
toutes les 2 min pendant 45 a 100 min. Les résultats sont exprimés en unité arbitraire de
fluorescence (AU) pour 10° cellules.

D’aprés les tests réalisés en absence d’algue, la mesure permet de connaitre la
production d’ERO dans la cellule. En effet, la H,DCF est présente uniquement dans la cellule.

De ce fait, cette molécule va réagir avec les ERO contenu dans la cellule.

2.3.3.2. Déacétylation de la_ sonde H,DCF-DA par le NaOH

e e e " o

Pour obtenir de la H,DCF, de la H,DCF-DA a été deacétylé avec du NaOH (ratio 5/1)

suivant le protocole de Ischiropoulos et al. (1999). Cette préparation a été laissée 30 min a
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I’obscurité a température ambiante avant d’étre exposées a I’HTO ou a des rayonnements [3
ou v. La fluorescence de la DCF a été suivie de maniére cinétique comme lors d’exposition

d’algue.
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2.4. ANALYSES STATISTIQUES

Toutes les analyses statistiques ont été effectués sous le logiciel R 2.8.1 (R
Development Core Team, 2008) avec les librairies drc (Ritz et Streibig, 2005), nlstools (Baty
et al., 2009), car (Fox, 2009), multcomp (Hothorn et al., 2008) et nlrwr (Ritz et Steibig,
2008). Le risque alpha est de < 0,1 (*), < 0,05 (*), < 0,01 (**) et < 0,001 (***).

2.4.1. Analyse d’une déviation entre effet mesuré et effet prédit

par I’hypothése d’additivité

Pour mesurer une déviation d’un effet mesuré en mélange par rapport a un effet prédit
depuis I’hypothese d’additivité et ainsi classer les effets produits en additif, supra-additif ou
sub-additif, un coefficient d’interaction Kw a été utilisé. La significativité¢ de ce coefficient
Kw par rapport a 1 a été testé a 1’aide du test non paramétrique de Wilcoxon car les donnés
n’étaient pas normales. Lorsque la valeur de p obtenue est inférieure a 0,05, I’effet résultant
de I’action combinée est classifi¢ comme étant sub-additive lorsque Kw <1, et supra-additive

lorsque Kw >1.

2.4.2. Autres analyses statistiques

Les résultats obtenus sont présentés en tant que moyenne +/- SEM (standard error of the
mean). Cette erreur-type de la moyenne est calculée suivant I’Equation 7 :
Equation 7 : Détermination de [’erreur-type de la moyenne (SEM) a partir du nombre de réplicats (n)

et de [’écart type des données (s).

SEM=_>_

Jn
En ce qui concerne le taux de croissance et ’entrée du cuivre, I’estimation des
paramétres du modele a été réalisée a partir de I’hypotheése de normalité asymptotique.
Les autres données ont été analysées par des tests ANOVA a un ou deux facteurs.
L hypothése de normalité des données a été vérifiée graphiquement et par le test de Shapiro-
Wilk. L’homogénéité des résidus a été estimée par le test de Bartlett. Lorsqu’au moins 1’une

de ces hypotheses a été rejetée, une transformation Box-Cox des données a été effectuées
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(Box and Cox, 1964). Lorsque le test ANOVA révele des résultats significatifs (p<0,05), une
comparaison multiple a été effectuées via le test post hoc de Tukey’s. Les résultats sont
représentés comme moyenne + erreur standard de la moyenne (S.E.M.) ou IC95 (intervalle de
confiance a 95% calculé pour 5000 tirages : bootstrap). Si la transformation Box-Cox n’a pas
permis d’améliorer la normalité et/ou ’homogén¢ité alors un test de Kruskal-Wallis a été
réalisé. Lorsque le test de Kruskal-Wallis est significatif, une comparaison multiple de

Wilcoxon a été appliquée avec une correction de Holm.
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3. RESULTATS
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3.1. MISE AU POINT D’UNE METHODE DE DOSAGE DES
ESPECES REACTIVES DE L’OXYGENE SUR L’ALGUE
CHLAMYDOMONAS REINHARDTII PAR UTILISATION DE LA

SONDE FLUORESCENTE H,DCF-DA

Des ERO sont produits en permanence en faible quantit¢ dans les cellules par des
processus endogénes comme la respiration mitochondriale, la photosynthése... Cette
production de radicaux est contrebalancée par des systemes de défense cellulaire. Lors du
fonctionnement normal des cellules, la balance anti/pro-oxydants est en équilibre dynamique.
Cependant, lors de I’exposition des cellules a des composés exogeénes (métaux lourds,
rayonnements,...), cette balance peut étre dépassée et les cellules seront alors exposées a un
stress oxydant. Ce stress peut étre dii @ un déficit en antioxydants et/ou a un exces de radicaux
dans la cellule (chapitre 1 paragraphe 1.2.1.2). Ces modifications de la balance oxydative
apparaissent précocement avec 1’exposition des cellules a une substance toxique (15 min lors
de I’exposition de cyanobactérie a des UV-B - He et Hiader, 2002b - et 1h lors de I’exposition
d’Euglena a du cadmium - Watanabe et Suzuki, 2002). De ce fait, notre premier objectif dans
cette étude est de mesurer la cinétique de production d’ERO dans le cas d’une exposition de
Chlamydomonas reinhardtii au cuivre, a ’'HTO ou a un mélange HTO/Cu. De par le peu de
données concernant la production d’ERO suite a une exposition a I’HTO et a ’absence de
comparatif avec la production d’ERO par d’autres rayonnements, la production d’ERO par
une irradiation y continue sera également expérimentée de maniere a faciliter cette
comparaison. En effet, les études rapportées dans la littérature ont été réalisées dans des
conditions d’exposition bréve aux rayonnements.

Différentes techniques sont possibles pour la mesure du stress oxydatif (chapitre 1
paragraphe 1.2.1.2). Parmi ces techniques notre choix s’est porté sur le dosage des ERO par
I’utilisation d’une sonde fluorescente : la H,DCF-DA. Cette technique présente notamment
I’avantage de pouvoir suivre la balance oxydative cellulaire au cours du temps (dosage des
radicaux non pris en charge par le systéme antioxydant). Cette molécule non fluorescente va
étre désestérifiée dans les cellules via I’activité des estérases. Cette activité estérasique va

permettre d’obtenir de la H;DCF capable ensuite de réagir avec les ERO produits (Figure 26).
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Suite a cette réaction, la H;DCF est transformée en DCF dont la fluorescence produite peut

étre mesurée (Aexe = 485 — Agmy = 530 nm).

Excitation
485 nm

H,DCF-DA

H,DCF-DA H,DCF DCF
(2°-7’-dichlorodihydrofluorescéine (2’-7’-dichlorodihydrofluorescéine) (dichlorofluorescéine)
diacétate)

Figure 26 : Schéma du mécanisme de transformation de la sonde 2°-7 -dichlorodihydrofluorescéine

diacétate (H,DCF-DA) en DCF fluorescente au sein de Chlamydomonas reinhardtii

Différents auteurs ont déja utilisé cette méthode pour mesurer le stress oxydant de
cellules algales (Tableau 12). Les différents protocoles proposent d’utiliser des concentrations
en H,DCF-DA variables (de 5 a 20 umol L) et de pré-exposer ou non les cellules & la sonde
avant d’ajouter le toxique. La mesure de la fluorescence est réalisée le plus communément par
un cytometre de flux. La cytométrie de flux permet en effet de mesurer le stress oxydant chez
un nombre restreint de cellules (10° et 10° cellules) et de mesurer le statut oxydatif pour
chaque cellule individuellement. Cependant, cette méthode permet seulement une mesure
ponctuelle des ERO. La mesure spectrofluorimétrique, bien qu’étant moins sensible et
nécessitant de ce fait un plus grand nombre de cellules (10 cellules), permet quant 4 elle de
mesurer plus facilement la cinétique de production d’ERO. Cette mesure de cinétique est
particulicrement intéressante pour comprendre la nature dynamique de 1’équilibre entre les
ERO et le systéme antioxydant et les effets potentiels qui en découlent mais également afin de

mesurer précisément le temps de réponse du systéme oxydant suite a une exposition a un
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toxique. Bien que I'utilité¢ de cette sonde ne soit plus a démontrer, son utilisation pour mesurer
la production d’ERO lors d’exposition a des radiations pose probléme. En effet, lors d’une
exposition a des radiations ionisantes, une auto oxydation de la sonde H,DCF-DA a été
reportée dans la littérature (Wan et al., 2003). Ce phénomene réduira le temps de mesure de la
production d’ERO.

Dans ce contexte, I’objectif de cette premicre partie était de mettre au point la mesure
cinétique des ERO cellulaires par utilisation de la sonde fluorescente H,DCF-DA chez notre
modeéle d’étude Chlamydomonas reinhardtii. Etant donné la similitude entre nos attentes de
dosage et le protocole mis au point par Knauert et Knauer (2008), la mise en place et
I’optimisation sur notre mode¢le biologique a été effectuée sur la base de ce protocole. Dans un
premier temps, 1’optimisation de la méthode a été effectuée lors d’une exposition au cuivre, la
production d’ERO étant bien documentée pour ce métal. Dans une deuxiéme étape, ce
protocole a été validé pour le cas d’une exposition continue aux rayonnements ionisants 3 et y
en vérifiant le maintien de I’intégrit¢ de la H,DCF et la faisabilité de 1’étude pour une

exposition continue de Chlamydomonas reinhardtii a I’irradiation y.
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3.1.1. Optimisation du protocole de Knauert et Knauer (2008)

pour la mesure de la cinétique de production d’ERO chez 1’algue

Chlamydomonas reinhardtii exposée au cuivre.

Les méthodes générales utilisées (cultures, milieux, appareillages...) sont détaillés dans
la partie 2. Néanmoins par soucis de clarté au vu du nombre de méthodes différentes utilisées,
les ¢éléments spécifiques nécessaires a la discussion des résultats sont présentés succinctement.

De maniere identique au protocole de référence de Knauert et Knauer (2008), 5 umol
L' de H,DCF-DA sont ajoutés en méme temps que du cuivre dans une solution contenant 10’
cellules algales par puits. La lecture de la fluorescence de la DCF est mesurée chaque 5 min
durant 270 min au spectrofluorimetre (n=4 réplicats par condition, volume final = 200 pL par
puits). Les longueurs d’ondes de mesure utilisées (Aexe = 505 — Aemy = 530 nm) sont celles de la
DCF comme cela est préconisé par Gomes et al. (2005) et Bartosz (2006). Celles-ci ont été
vérifiées expérimentalement (Annexe 2). La plaque est laissée dans le spectrofluorimétre

entre chaque mesure (24°C, obscurité).

Tableau 13 : Concentration d’exposition au cuivre (libre et total) utilisées par Knauert et Knauer
(2008) sur les algues Pseudokirchneriella subcapitata et Chlorella vulgaris comparées aux

concentrations nominales utilisées dans cette étude sur notre modeéle biologique

Cuy nmol L! Cu®* nmol L™
Knauert et Knauer 50 0,04
(2008) 250 0,33
250 0,8
Cette étude
500 2,0
3.1.1.1. Résultats_obtenus_suivant le protocole de Knauert_et

Différentes conditions ont été mises en place pour ce test :
- des conditions sans algue (Témoins) en présence de 250 ou 500 nmol L™ de cuivre

total
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- des conditions contenant des algues, dont un contréle (Cu 0) non expos¢ au cuivre,
deux conditions exposées a 250 (Cu 250) ou 500 nmol L™ (Cu 500) de cuivre total
et un contrdle positif exposé a I’'H,O, a 5 mol L!

Les deux concentrations en cuivre (250 et 500 nmol L™ ; Tableau 13) sont proches de
celles utilisées par Knauert et Knauer (2008).

La cinétique de fluorescence de la DCF (fluorescence en unité arbitraire — UA —
rapportée pour 10° cellules) obtenue en fonction du temps est représentée sur la Figure 27. En
ce qui concerne la production de DCF dans les témoins 250 et témoins 500 (sans algue), la
fluorescence passe de 2 000 a 10 000 UA au cours des 270 min d’analyse. Cette augmentation
de la fluorescence dans les témoins indique une dégradation de la H,DCF-DA en absence
d’algue et indépendamment des concentrations en cuivre. Cette dégradation est due a la
dégradation naturelle de la sonde (température et luminosité). Néanmoins cette augmentation
de la fluorescence est bien inférieure a celle mesurée chez les conditions exposées au cuivre
(Cu 250 et Cu 500) et contenant des algues. En ce qui concerne la production de DCF dans les
différentes conditions en présence d’algues, une augmentation est visible dans le temps. A
270 min, la condition contrdle (Cu 0), comme attendu, a produit significativement moins de
DCF que le contrdle positif (H,O;). En effet, I’'H,O, va, suite a la réaction de Fenton, induire
la formation de radicaux qui sont capables d’oxyder la sonde H,DCF en DCF (Collen et
Davison, 1997). Lors d’une exposition au cuivre (250 et 500 nmol L), la fluorescence
produite est significativement inférieure a celle de la condition controle (Cu 0 ; fluorescence
induite par le métabolisme normale des cellules : respiration, ...). Or, le cuivre est connu
comme ¢étant un oxydant puissant (Yu et al., 2007 ; Knauert et Knauer, 2008). La présence de
cuivre devrait donc augmenter la production d’ERO et par conséquence la fluorescence

mesureée.
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Figure 27 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4505 / Ao 530 nm) au cours du temps chez des
algues contréle (Cu 0) ou exposées a 250 (Cu 250) et 500 (Cu 500) nmol L™ de cuivre total ou a 5 mol
L d’H,0; (Contréle positif ; moyenne, SEM<10% non représenté, n=4). Les témoins 250 et 500 sont
des conditions similaires a Cu 250 et Cu 500 mais ne contiennent pas d’algue. Les lettres représentes

des différences significatives entre conditions (ANOVA 1 facteur).

En nous basant sur ces résultats, nous pouvons conclure que le fonctionnement de la
sonde est satisfaisant lors d’une exposition a 1’H,O,. Néanmoins, en présence de cuivre, le
protocole utilisé ne semble pas adapté : la présence de cuivre entraine une diminution de la
production d’ERO par rapport a des cellules non exposées, contrairement a ce qui était
attendu (Szivak et al., 2009). Cette diminution de la fluorescence peut avoir plusieurs
origines. Premi¢rement, elle peut résulter de I’effet direct du cuivre sur la mesure de
I’intensité de la fluorescence de la DCF. Ce phénomeéne d’atténuation de I’intensité¢ de la
fluorescence mesurée peut résulter de différent processus : formation de complexe entre le
cuivre et la sonde ce qui induirait une baisse de disponibilit¢ de la sonde ou atténuation du
signal par une substance colorée (couleur verte des algues). Deuxiemement, cette atténuation
de la fluorescence de la DCF lors de I’exposition au cuivre peut étre expliquée par la
diminution de I’activité des estérases. En effet, si cette activité est réduite, la H,DCF-DA ne
pourra pas étre transformée par 1’action des estérases en H,DCF et les ERO cellulaires ne

pourront donc pas induire la production de DCF. De telles diminutions de I’activité des
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estérases sont documentées dans la littérature. Deux phénomeénes peuvent en étre
responsables :

- I’induction d’une forte mortalité cellulaire par le cuivre : le processus de dé-

estérification de la H,DCF-DA en H,DCEF est un processus actif nécessitant de 1’énergie. Or si
la concentration d’exposition au cuivre est trop forte, la viabilité¢ des cellules peut étre réduite
ce qui expliquerait une diminution de 1’énergie disponible pour ce processus et donc une
diminution de la fluorescence. Une diminution de la viabilité cellulaire suite a 1’exposition de
cellule au cuivre (150 umol L) a été mesurée chez Chlamydomonas reinhardtii (Boswell et
al., 2002),

- un effet du cuivre sur ’activité estérasique : Yu ef al. (2007) ont observé apres

2h d’exposition au cuivre un effet de celui-ci au niveau de ’activité des estérases chez des
algues en culture non mono-spécifique (Microcystis aeruginosa, Chlorella vulgaris et
Scenedesmus obliquus). Pour des concentrations en cuivre total comprises entre 157 et 204
nmol L', une augmentation de 1’activité des estérases est observée, alors que pour des
concentrations supérieures 4 330 nmol L™ une diminution de I’activité des estérases est notée.

Ainsi, le protocole n’ayant pas donné de résultats concluants dans notre cas particulier,
des solutions d’amélioration doivent étre proposées puis testées afin de valider un protocole
opérationnel pour mesurer la production d’ERO lors de 1’exposition de cellules au cuivre (le
cuivre étant notre substance de référence). Les différentes hypothéses exposées ci-dessus vont
étre testées : (1) atténuation de la fluorescence due au cuivre, (2) induction de mortalité

cellulaire par le cuivre, et (3) effet direct du cuivre sur ’activité estérasique.
3.1.1.2. Optimisation du protocole

Atténuation de fluorescence due au cuivre

Pour tester I’atténuation de fluorescence de la DCF par le cuivre, une solution de DCF
(5 umol L ; paragraphe 2.3.3) a été additionnée a du milieu HSMpyeq contenant du cuivre
total & des concentrations nominales allant de 250 & 1 000 nmol L™, La mesure a été réalisée
apres 15 minutes d’exposition. Sur la Figure 28 est représentée la fluorescence de la DCF (en
% par rapport au contrdle non exposé au cuivre) en fonction de la concentration en cuivre

dans le milieu.
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Figure 28 : Fluorescence de la DCF (4,505 / Ay 530 nm) en fonction de la concentration en cuivre
dosée (15 min, n=8, moyenne +/- IC95 ; ANOVA 1 facteur, p<0,05)

Le pourcentage de perte de signal est inférieur & 7 % entre 0 et 1 006 nmol L™ (cuivre
total dosé dans le milieu d’exposition). De plus cette perte de signal n’est pas statistiquement
significative (p<0,001). En conclusion, I’atténuation de la fluorescence par le cuivre ne peut

pas étre a I’origine de la diminution de fluorescence de la DCF observée précédemment.

Viabilité cellulaire suite a une exposition au cuivre

La viabilité des cellules a ét¢ mesurée apres exposition de Chlamydomonas reinhardtii a
500 nmol L de cuivre, soit le double de la concentration testée précédemment, a différents
temps (1 a 4h). A la fin du temps d’exposition, les cellules sont colorées au bleu Trypan (40
uL de bleu Trypan + 40 puL de suspension algale ; 5 min d’incubation ; comptage (20 pL) sur
cellule de Malassez sous loupe binoculaire ; grossissement x400 ; Tableau 14). Au cours de
cette expérimentation, aucune cellule colorée en bleu (cellule morte) n’a été observée. Le

nombre de cellule dénombré reste constant (1,1 +/- 0,2 x 107 cellules mL™).
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Tableau 14 : Viabilité des cellules de Chlamydomonas reinhardtii apres 1 a 4h d’exposition a 500
nmol L' de cuivre (concentration totale nominale ; dénombrement par comptage avec une cellule de

Malassez et coloration au bleu Trypan)

Temps (h) 0 1 2 3 4

Nombre de cellules vivantes (non

7 7 7 7 7
colorées en bleu) — cellules mL™ 1010 1510 0,910 1O 10 Lo 10

Nombre de cellules mortes (colorées en

bleu) — cellules mL™

La diminution de fluorescence observée précédemment ne peut donc pas étre expliquée
par un phénomene d’atténuation ni par une baisse de la viabilité cellulaire. Cette observation
est cohérente avec Boswell et al. (2002) qui avaient di exposer des cellules de
Chlamydomonas reinhardtii durant 3 jours a 150 umol L™ de cuivre total avant d’observer
une inhibition de la croissance des algues sur milieu solide. Bien que I’absence de croissance
ne permette pas de conclure avec précision de la mortalité¢ des cellules, cet état révele des

dommages cellulaires importants.

Notre derni¢re hypothése reposait sur I’inhibition de 1’activité estérasique par le cuivre.
Afin de s’affranchir de ce phénomene, les cellules algales (Chlamydomonas reinhardtii) sont
pré-incubées avec de la H,DCF-DA, durant 2h a I’obscurité. Ce protocole avait déja été
expérimenté par Yoshida ef al. (2003) avant d’exposer des cellules de Chlamydomonas
reinhardtii a un stress oxydant (exposition au paraquat; Tableau 12). Aprés cette pré-
incubation (H,DCF-DA a 20 umol L), ces auteurs ringaient les cellules afin d’éliminer la
H,DCF-DA encore présente dans le milieu d’exposition. Les cellules étaient finalement
resuspendues dans du milieu contenant la substance toxique pendant 1h, pour mesurer ensuite
la fluorescence de la DCF par cytométrie de flux. Nous avons appliqué cette approche pour le
cuivre chez Chlamydomonas reinhardtii. Les deux étapes de pré-incubation et d’exposition au

cuivre ont été testées.

Test de I’étape de pré-incubation

Pour effectuer un test similaire a celui proposé¢ par Yoshida et al. (2003) dans nos
conditions, et du fait que la lecture de la fluorescence au spectrofluorimeétre est moins sensible

qu’en cytométrie de flux, les algues ont été exposées a deux concentrations de H,DCF-DA
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pendant 2h a I’obscurité. Ces concentrations de pré-incubation ont été choisies a partir de
celle utilisée par Yoshida ef al. (2003) et afin de ne pas augmenter significativement la
proportion de DMSO dans le milieu d’exposition. Le DMSO étant toxique envers les
organismes photosynthétiques, il est préférable de ne pas dépasser les 2 % en DMSO. Des
concentrations de pré-incubation de 20 et 40 umol L' d’H,DCF-DA, correspondant
respectivement a 0,88 et 1,38 % de DMSO, ont donc été testées. Apres pré-incubation, les
cellules ont été rincées et resuspendues dans du milieu HSM,,q contaminé avec 500 nmol L!
de cuivre ou non contaminé. Sur la Figure 29 est représentée la fluorescence de la DCF
mesurée 60 minutes aprés resuspension. Suite & une pré-incubation des algues avec 20 pmol
L' de H,DCF-DA, la fluorescence mesurée ([1 624 — 1 912] UA de fluorescence pour 10°
cellules ; IC95, n=6) présente une grande variabilité et est proche du bruit de fond de la
plaque (305 +/- 30 UA de fluorescence; non représenté). Lors d’une pré-incubation avec 40
umol L' de H,DCF-DA, la fluorescence mesurée est significativement au dessus du bruit de
fond ([62 401 — 77 566] UA de fluorescence pour 10’ cellules ; IC95, n=8). La concentration
de 40 pmol L' d’H,DCE-DA apparait satisfaisante pour une mesure de la fluorescence en
conditions d’exposition qui soit significativement différente des conditions non exposées au
toxique (dans notre cas, le cuivre). Elle est donc retenue comme concentration de pré-

incubation pour la mesure d’ERO.

& 1,0E+05 -
> a
o
(@) *
czg i
Q 5 0F+04 LInon exposee
S 0 Cu 500 nmol L-1
)
&
(©)
=)
"5; 0,0E+00 ———
20 40

pré-exposition H,DCF-DA (umol L)

Figure 29 : Fluorescence de la DCF (4505 / Ao 530 nm) chez des algues exposées a une
concentration en cuivre nominale de 500 nmol L' comparé a une condition non exposée au cuivre (60

min aprés resuspension dans du HSM,,..q) aprés 2 h de pré-incubation avec 20 ou 40 umol L' de
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H>DCF-DA (moyenne +/- IC95%, ANOVA 1 facteur, n=6 (20 umol L") et 8 (40 umol L™), p<0,05.
« a » représente la difféerence significative entre les conditions de pré-incubation et * représente les

différences significatives entre condition exposée et non exposée au cuivre.)

Mesure de la production d’ERO induite par le cuivre aprés pré-incubation avec de la
H,DCF-DA

Les cellules ont été¢ exposées a deux concentrations en cuivre total (dos¢) de 714 et
5 154 nmol L. Ces concentrations ont été choisies car la premiére correspond a la CE50
mesurée a 96h en Erlenmeyer (CES0 = 728 — 858 nmol Lt Cuyt) et la seconde est supérieure
a ’CE95 (CE95 =1925—2 781 nmol L™ ; Annexe 3).

Une augmentation significative de la fluorescence chez des algues exposées par rapport
au contrdle a été mesurée (Figure 30). La production d’ERO augmente rapidement entre 0 et
15 minutes d’exposition, puis ralentit avant d’atteindre un niveau stable apres 45-60 min

d’exposition.
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Figure 30 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4505 / Aoy 530 nm ; mesure toutes les 2 min) au
cours du temps chez des algues exposées a 28 (contréle), 714 et 5 154 nmol L de cuivre total

(moyenne, SEM<10% non représenté, n=8 (controle) et 12).

Méme lorsque des cellules de Chlamydomonas reinhardtii sont exposées a de fortes

concentrations, 1étales, en cuivre (5 154 nmol L) la production d’ERO est significativement
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supérieure a celle du contréle. En effet, bien que la plus forte concentration en cuivre testée
ait un effet avéré sur la croissance apres 96h d’exposition, sur le court terme (2h) 1’activité des
estérases et la viabilité cellulaire ne sont pas ou peu impactées. Ceci nous permet de mesurer
une production d’ERO supérieure aprés une exposition & 5 154 nmol L™ comparé a 714 nmol
L. De plus, étant donné que la sonde est internalisée dans les cellules avant d’étre exposées
au cuivre (exposition qui réduit I’activité des estérases), celle-ci (H,DCF) peut réagir avec les
ERO produites suite a I’internalisation du cuivre dans les cellules. Cette interaction
H,DCF/ERO survient précocement aprés exposition au cuivre (maximum apreés lh puis
palier). En effet, la cinétique de production est plus rapide que lorsque les cellules étaient
exposées simultanément au cuivre et a la sonde H,DCF-DA (Figure 27). Cette observation est
expliquée par le temps d’entrée de la H,DCF-DA et par sa déestérification ralentie en
présence de cuivre qui ne convenait donc pas a une mesure dans le temps de la production

d’ERO suite a ce genre d’exposition chez notre modele biologique.

3.1.1.3. Conclusion : _choix _d’un_protocole _optimal pour _la

mesure d’ERO

En conclusion, nous avons pu vérifier expérimentalement que [’atténuation de la
fluorescence de la DCF par le cuivre pouvait étre négligée, ainsi que la mortalité des cellules a
court terme, jusqu’a des concentrations de 500 nmol L™ de cuivre. Suite a la modification du
protocole (en introduisant une étape de pré-incubation comme proposé par Yoshida et al.,
2003), nous pouvons supposer que la diminution de la fluorescence de la DCF observée lors
de I’exposition de cellule au cuivre et a ’'H,DCF-DA simultanément (protocole de Knauert et
Knauer, 2008) était probablement due a 1’effet du cuivre sur ’activité des estérases, ce qui
retardait 1’entrée de la sonde dans les cellules. Une pré-incubation des cellules avec de la
H,DCF-DA (40 umol L™, 2h a I’obscurité¢) a donc été retenue pour mesurer 1’induction
d’ERO lors de I’exposition de Chlamydomonas reinhardtii au cuivre et au tritium, seuls et en

mélange (paragraphe 2.3.3).
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3.1.2. Validation du protocole optimisé pour la mesure de la

cinétique de production d’ERO lors d’une exposition a des

rayonnements ionisants

Dans le paragraphe 1.2.2.2, nous avons vu que ’effet des radiations ionisantes sur le
stress oxydant est bien connu avec une augmentation des ERO ou encore une augmentation
des enzymes antioxydantes. Cependant, ces effets ont été rapportés pour une exposition bréve
des cellules aux rayonnements ionisants y et a des rayonnements oxydants UV. Les effets sur
la production d’ERO de telles expositions uniques et de courtes durées sont ensuite suivies
aprés irradiation a différents intervalles de temps. Les réponses observées sont précoces (ce
qui justifie le besoin de mesure expérimentale de la balance oxydative cellulaire en fonction
du temps) : par exemple, 15 min aprés I’irradiation de cellules cyanobactériennes par les UV-
B, la production d’ERO augmente (He et Hader, 2002b). Certaines des mesures de la
production d’ERO ont été réalisées par utilisation de sondes fluorescentes. Ces études mettent
en évidence une auto-oxydation des sondes fluorescentes en présence de radiations, ce qui
conduit a une auto-amplification de la fluorescence de la DCF en absence et donc en présence
d’algue (Malanga et Puntarulo, 1995 ; He et Héader, 2002a ; Wan et al., 2005). En ce qui
concerne la production d’ERO suite a une exposition a I’HTO, seule une mesure chez le rat a
¢été réalisée a notre connaissance (Savu et al., 1999). Celle-ci montre une augmentation d’une
enzyme antioxydante (GgPDH) suite a I’ingestion d’eau contaminée (4,2 Gy).

Dans ce contexte, I’'un des objectifs de cette étude étant de mettre en évidence la
cinétique de production d’ERO lors d’une exposition continue de notre modele biologique a
I’HTO, plusieurs points sont a clarifier en amont. Notamment, cette partie présente 1’effet des
radiations ionisantes envers la sonde fluorescente utilisée afin de déterminer la validité du
protocole, expérimenté pour le cuivre, lors d’une exposition aux rayonnements ionisants.
Cette validation se fera en absence d’algue pour mettre en évidence les phénomeénes
d’oxydation de la sonde suite a 1’action directe des rayonnements ionisants sur la molécule
(H,DCF). Dans un second temps, la cinétique de production d’ERO obtenue suite a
I’exposition continue de cellules algales a des rayonnements y sera commentée au vu des

données bibliographiques concernant cet aspect.
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3.1.2.1. Test_ de _la__dégradation__de__la _sonde__par _ des

Dégradation de I’H,DCF par les rayonnements y

Du milieu HSM,,,04 contenant de la H,DCF a été soumis a un rayonnement y de 3 278
uGy h™'. Ce niveau de rayonnement a été calculé a partir de I’activité maximale manipulable
en "*’Cs au laboratoire dans un dispositif microplaque comme celui détaillé paragraphe 2.2.2.
Les résultats montrent que la fluorescence de la DCF n’est pas stable dans le temps (Figure
31) lors d’une telle exposition. Elle suit une courbe d’augmentation exponentielle. L action
des radiations y sur la H,DCF est donc confirmée. Néanmoins, la production d’ERO est
significativement supérieure a celle de t=0 seulement aprés 58 min d’exposition continue
(respectivement a t=0 et t=58 min [8 934 — 10 741] et [11 189 — 12 327] UA fluorescence
pour 10° cellules, IC95).
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Figure 31 : Fluorescence de la DCF (4,505 / Ao 530 nm) apres oxydation par les rayonnements y (3
278 uGy h™) de la molécule H;DCF en absence d’algue en fonction du temps (n=3, * = différence
significative par rapport a t=0, p<0,05 anova 1 facteur, SEM < 10%,).

Dégradation de I’ H;DCF par ’HTO

Afin de mesurer I’action directe des radiations 3 sur la sonde H,DCF (dé€acétylation de

H,DCF-DA avec du NaOH ; paragraphe 2.3.3), une solution contenant cette molécule a été
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additionnée d’HTO (10 pL pour un volume final dans les puits des microplaques de 200 uL).
Deux activités d’HTO ont été testées (1 500 et 33 300 kBq mL™). Les résultats obtenus sont
représentés Figure 32. Les rayonnements B induisent une diminution de la fluorescence de la
DCF par rapport au controle ([387 — 444] UA de fluorescence) de 6 % apreés exposition a
1500 kBq mL™" ([388 — 405] UA de fluorescence) et de 19 % aprés exposition a 33 300 kBq
mL™" ([314 — 373] UA de fluorescence). Pour la plus forte concentration d’exposition a
I’HTO, la baisse de 19 % mesurée est significativement différente par rapport au controle

(apres 100 min d’exposition).
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Figure 32 : Fluorescence de la DCF apres oxydation par les rayonnements [ de H,DCF (sans algue)
a 100 min d'exposition (ANOVA 1 facteur, p<0,05, moyenne +/- IC95, n=4, * = différence

significative par rapport a la fluorescence mesurée en absence d’exposition a [’'HTO).

La dégradation de la sonde observée par une augmentation de la fluorescence de la DCF
en absence d’algue sous irradiation y est cohérente avec I’étude de Wan et al. (2003) qui ont
montré que les rayonnements y induisent une dégradation accrue de la H,DCF en DCF
immédiatement aprés irradiation pour des doses allant de 15 mGy a 2 Gy (“'Cs, 1,47 Gy
min™).

Les résultats que nous avons obtenus montrent que I’H,DCF est effectivement sensible
aux rayonnements ionisants y, mais que cette dégradation reste limitée durant une période

inférieure 4 45 min, pour une exposition a un rayonnement ionisant y (3 278 pGy h™). Dans le
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cas du tritium, la baisse de la fluorescence en présence d’HTO induira une légére sous
estimation de la production d’ERO. Cependant, cette sous estimation est significative pour un
niveau d’exposition de 33 000 kBq mL™. Or dans les expérimentations réalisées et présentées
paragraphe 3.2.2.3, la concentration d’exposition maximale utilisée pour mesurer la
production d’ERO est de 2 849 kBq mL". De ce fait, la mesure de la DCF pourra étre

interprétée jusqu’a 100 min en négligeant cet effet lors d’exposition a I’HTO.

3.1.2.2. Effet des rayonnements_y sur la production d’ERO par

Comme détaillé dans le paragraphe 2.2.2 et 2.3.3, la production d’ERO a été mesurée en
microplaque. L’exposition de cellules algales a des débits de dose y de 0 (controle) ; 0,33 ;
3,3;33 et 3278 uGy h' a été réalisée lors de cing expériences successives (une mesure pour
chaque niveau d’exposition, avec huits réplicats et une mesure de la fluorescence toutes les 2
min jusqu’a 100 min ; X505 / Aem 530 nm). Ces expositions induisent une augmentation
significative de la production d’ERO par rapport a des cellules controle (Figure 33). Apres
exposition des cellules a 0,33 ; 3,3 et 33 uGy h™', la production d’ERO suit une courbe
sigmoide monotone qui atteint un maximum apres 32 min d’exposition. En revanche, pour
une exposition des cellules a 3 278 uGy h™', la cinétique de production d’ERO est différente :
elle augmente rapidement dans les premiéres minutes d’exposition pour atteindre une valeur
maximale aprés 16 min. Ce pic est suivi par une décroissance d’ERO durant 16 min environ

jusqu’a atteindre un niveau stable.
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Figure 33 : Production d’ERO (UA fluorescence Ao 505 / Aew 530 nm) apres expositions a 0
(contréle) ; 0,33 ; 3,3 ; 33 et 3278 uGy h™ de rayonnements y. Les lettres indiquent les différences

statistiques entre conditions (ANOVA 1 facteur et comparaison multiple avec correction de Tukey,

p<0,05, n=8 ; SEM < 30 %).

Deux temps caractéristiques peuvent donc étre comparés : 16 et 44 min (Tableau 15). A
16 min, la production d’ERO est significativement supérieure apres exposition a 3 278 uGy
h™' par rapport aux expositions a 0,33 ; 3,3; 33 uGy h'. Aprés 44 min d’exposition aux
rayonnements y, la production d’ERO induite par 0,33 et 3,3 Gy h' est significativement
supérieure & celle induite lors de I’exposition & 3 278 uGy h™'. Une relation linéaire inverse
entre les niveaux d’ERO produits et les débits de dose d’exposition (entre 0,3 et 3 278 nGy
h'l) est observée a ce temps (y = (-8,922) x + 58 799, R = 0,2235, n = 32, avec x la dose
d’exposition et y la fluorescence mesurée en UA pour 10° cellules). La pente de ce modéle est
significativement différente de 0 (p<0,001) ce qui signifie que plus la dose d’exposition aux
rayonnements y est forte, moins il y a de fluorescence mesurée et ce entre les débits de dose

testés, a savoir entre 0,33 et 3 278 uGy h™.
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Tableau 15 : Production d'ERO (1505 / Aer 530 nm ; IC95) apres 16 et 44 min d'expositions a 0
(contréle) ; 0,33 ; 3,3 ; 33 et 3 278 uGy h™ de radiation y. Les lettres indiquent les différences
statistiques entre conditions au méme temps (ANOVA 1 facteur et comparaison multiple avec

correction de Tukey, p<0,05).

D¢ébit de dose o mir; A4 min 0
WGy It UA fluorescence (10 cellules ; IC95  UA fluorescence (10 cells ; IC95
bootstrap) bootstrap)
Controle 1445-3122 44825751
0,33 11 856 — 40 846" 48 940 — 91 209°
33 12 090 —-21 123° 44 814 —72 327"
33 10296 — 41 948° 32 895 — 62 563%
3278 38 004 — 64 454° 21301 -38991°

Ces résultats nous ont permis de mettre en évidence une augmentation significative de
la production d’ERO pour une exposition y de 0,24 pGy (0,33 pGy h™' délivrés durant les 45
min d’exposition). Cette LOEDR (plus faible débit de dose effectif observé) est beaucoup
plus faible que celles présentes dans la littérature ou une augmentation du stress oxydatif lors
d’une irradiation y a été mesurée pour des débits de dose de 1 500 Gy (*°Co ; Anacystis
nidulans ; Agarwal et al., 2009). Cette différence réside dans le fait que 1’exposition de nos
cellules a été réalisée sous irradiation constante, ce qui n’était pas le cas dans les études
précédentes. Ceci nous permet de conclure quant a la sensibilité accrue des cellules aux
rayonnements y lors d’une exposition continue par rapport a des expositions breves.
Concernant le profil cinétique de la balance oxydative cellulaire lors d’une exposition
continue, nous avons observé un pic de fluorescence pour la plus forte dose testée (3 278 uGy
h™). Ce pic se situe & 16 min et est suivi par une décroissance. Deux hypothéses peuvent
expliquer cette décroissance d’apres le fonctionnement de la sonde utilisée pour mesurer la
production d’ERO :
- une baisse du niveau d’ERO intracellulaires
- une prise en charge des ERO par les systémes antioxydants cellulaires.
Cependant, comme [’exposition des cellules est continue, une diminution de la
production d’ERO en elle-méme parait peu probable. Seule I’action du systéme antioxydant
pourrait expliquer ce phénoméne. En effet, des irradiations y chroniques (***Th, 4 jours a 147

nGy jours™) ont été montrés capables d’activer des enzymes protégeant les cellules contre les
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enzymes SOD et glutathion réductase résultant du stress oxydatif engendré chez la
cyanobactérie (Synechococcus lividus ; Conter et al., 1986). La plupart des cellules
développent ce phénoméeéne de détoxification sur le long terme (apres 96h d’exposition ;
Conter et al., 1986). Ici, nous avons montré une activation rapide du systéme antioxydant des
cellules algales (dés 15 min) comme cela avait déja été observé par He et Hader (2002a) suite
a une exposition de courte durée de cellules cyanobactériennes a des UV-B. Pour les autres
débits de dose y testés, aucun pic de production d’ERO n’a été enregistré. Cette observation
semble étre liée a 1’action du systéme antioxydant. En effet, bien que des expérimentations
soient nécessaires afin de conclure sur ce point, on peut voir qu’a 44 min ces débits de dose
plus faibles induisent plus d’ERO. Dans ce cas, il semble que la réponse du systéme
antioxydant soit absente ou faible contrairement 4 une exposition a 3278 uGy h’'. Cette
hypothése nous permet également de discuter de la relation inversement proportionnelle
obtenue entre débit de dose d’exposition et production d’ERO aprés 44 min d’exposition
continue. En effet, suivant cette hypothese plus la production d’ERO est forte (notamment a
16 min), plus la réponse du systéme antioxydant est élevée. Enfin, ces résultats semblent
mettre en évidence I’activation du systeme antioxydant au-dela d’une certaine vitesse de

production d’ERO intracellulaire.
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3.2. CARACTERISATION DE L’EXPOSITION ET DES
EFFETS DE L’EAU TRITIEE SUR L’ALGUE CHLAMYDOMONAS

REINHARDTII

Dans la littérature, les effets des radiations ionisantes sont bien documentées
(paragraphe 1.2.2). Notamment, ce type de radiation aura une répercussion sur la croissance
cellulaire, sur 1’activité photosynthétique des organismes végétaux et induira un stress
oxydant. Concernant plus particulicrement le trittum, sa toxicité est peu documentée.
Néanmoins, les quelques études s’étant intéressées a la toxicité du tritium ont montré des
effets sur différents parametres cellulaires tels que la croissance (Porter et Knauss, 1953) et
I’induction d’un stress oxydatif (Savu et al, 1999). Ces résultats proviennent d’études
réalisées sur différents organismes modéles (respectivement algue unicellulaire et rat). Etant
donné I’absence d’études mesurant les effets de ’'HTO a différents niveaux cellulaires pour
un méme organisme, la sensibilité des parameétres d’effet tels que 1’inhibition de croissance, la
production d’ERO et I’activité photosynthétique lors d’une exposition a I’HTO n’est pas
connue. La précocité d’apparition des effets et leur sensibilité peuvent mettre en évidence des
mécanismes d’action résultant de I’exposition a I’HTO. L’apparition de ces effets va dépendre
du débit de dose radiologique d’exposition des cellules, lui-méme dépendant des
concentrations et des voies d’exposition (interne ou externe).

Dans ce contexte, le premier objectif de cette partie était de déterminer les conditions
d’exposition (variations dans le temps des concentrations en HTO externe et interne a 1’algue
pour les différents dispositifs d’exposition) nécessaires au calcul du débit de dose. Cet objectif
nécessitait deux mesures :

- la mesure des activités dans le milieu d’exposition en début et en fin d’expérience

- la mesure de I'internalisation de I’HTO et son taux de transformation en tritium

organique.

Le second objectif était de déterminer la toxicit¢é de I'HTO chez notre modele
biologique (Chlamydomonas reinhardtii) a différents niveaux d’organisation cellulaire afin de
mettre en évidence des différences de sensibilité et de précocité de ces parametres. Dans une
premiere partie, la toxicité de ’HTO était testée sur la croissance des cellules. La deuxiéme

partie consistait & mesurer ’effet de ’HTO sur I’activité des photosystémes et enfin dans une
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troisieme partie, la production d’ERO était mesurée comme marqueur de stress oxydatif. Pour
finir, ’ensemble des données obtenues furent discutées afin d’évaluer les parametres d’effet
les plus sensibles @ ’HTO pour un producteur primaire. Ces données furent également

discutées par rapport a I’effet mesuré, de radiation y de référence sur la production d’ERO.
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3.2.1. Caractérisation de [’exposition externe et interne de

I’algue Chlamydomonas reinhardtii 4 1’eau tritiée : conséquences sur

le calcul de débits de dose d’exposition

Pour analyser I’effet d’une substance, les concentrations et voies d’expositions des
organismes doivent étre connus. Pour les substances radioactives, et particulierement pour les
émetteurs B comme le tritium, la caractérisation de 1’exposition nécessite de déterminer les
activités externes a 1’organisme, mais aussi internes afin de permettre un calcul de dose
radiologique réaliste. C’est cette dose (ou débit de dose) qui nous permettra de comparer les
résultats obtenus pour le tritium a ceux obtenus lors de 1’exposition d’autres organismes a
I’HTO ou de comparer ces résultats avec ceux faisant suite a d’autres types de rayonnements
(y, X). Afin d’avoir la meilleure estimation possible des doses d’exposition de nos cellules,
I’objectif de cette partie est de déterminer le plus précisément possible les différentes voies
d’exposition de notre modele depuis le tritium présent initialement sous forme d’HTO dans le
milieu.

L’incorporation d’HTO dans les cellules algales se fait via la photosynthése et par
échange isotopique (Strack et al., 1980). L’eau triti¢e du milieu d’exposition va tout d’abord
se mettre a 1’équilibre avec 1’eau libre de 1’algue (TFWT ; Bonotto et al., 1984 ; Blaylock et
al., 1986 ; McCubbin ef al., 2001). Pour cette forme de tritium, I’hypothese d’équilibre rapide
et proportionnel au volume entre la concentration en HTO dans le milieu d’exposition et en
TFWT dans I’algue est généralement retenue. Le processus de métabolisation de 1’eau libre de
I’algue (TFWT) en tritium organique via la photosynthése est un processus plus lent (Amano
et al., 1995 ; McCubbin et al., 2001). De nombreuses études rapportent une incorporation de
I’HTO dans la mati¢re séche des algues uni- et pluricellulaires lors d’une exposition en
laboratoire (Weinberger et Porter, 1953 ; Bonotto et al., 1978 ; Bonotto et al., 1984). Dans le
cas d’algues unicellulaires (Chlorella), le tritium organique atteint un pallier aux alentours de
deux divisions cellulaires (Weinberger et Porter, 1953).

Cette partie présente d’abord les résultats des mesures d’activités dans le milieu et
caractérise leur variabilité en fonction du temps et du dispositif expérimental utilisé¢. Dans un
second temps, les résultats concernant 1’internalisation du tritium sous forme organique chez
Chlamydomonas reinhardtii sont présentés. A partir de ces données, les implications de la

métabolisation de I’HTO sur I’estimation des doses d’exposition sont discutées.

92



3.2.1.1. Veérification__des _concentrations__en HTO_ _dans _les

Pour des contraintes de manipulation de ’eau tritiée (risques de volatilisation, de
contamination croisée, mais aussi limites imposées par les contraintes de radioprotection),
plusieurs dispositifs expérimentaux ont été déployés pour permettre la mesure des différents
parametres d’effet. Les activités en tritium initiales, ainsi que leur évolution dans le temps, ont
donc été spécifiques a chacun de ces dispositifs :

- pour la mesure de ’activité des photosystémes en présence d’HTO, chaque niveau
d’activité d’exposition a nécessité une expérience indépendante dans le temps, réalisée
directement dans la cuve de lecture. De ce fait, la contamination croisée a pu &tre évitée. Les
résultats obtenus sont présentés en relation avec les activités d’exposition initiales, la mesure
ayant été effectuée sur un temps court (45 min). Ainsi, les concentrations suivantes ont été
testées pour ce critére d’effet : 0 (contrdle) et 14 400 kBq mL™.

- pour la mesure de la croissance et du diametre cellulaire en Erlenmeyer, les cellules
ont été exposées a ’HTO dans des récipients hermétiquement bouchés. Les concentrations
initiales mesurées sont inférieures a la limite de détection (LD) pour le controle et sont de 87
kBq mL™ pour la condition exposée. Dans ces conditions la variation des concentrations en
HTO est faible, ainsi que les contaminations croisées. La concentration en HTO chez le
contrdle aprés 96h d’exposition est inférieure a 0,06 kBq mL™ alors que chez les conditions
exposées, la concentration fluctue de moins de 5%. Les concentrations mesurées en fin
d’expérimentation pour ce critére d’effet ont été : 0,06 (controle) et 85,1 kBq mL™ (n=3
réplicats).

Cependant, ces conditions d’exposition en Erlenmeyer n’ont pas permis de tester des
activités élevées en HTO (maximum 85,1 kBq mL™" di au volume important de milieu
nécessaire : 150 ml). De ce fait, dans un second temps, la croissance a été estimée par
utilisation du dispositif en microplaque.

- pour le suivi de la densité cellulaire en microplaque, la contamination des témoins
s’est avérée plus importante (Tableau 16). En effet, les plus fortes concentrations d’exposition
ont vu leur activité diminuer alors que les plus faibles ont été contaminées. Les concentrations
suivantes (mesures en fin d’expérimentation) ont été testées pour ce critere d’effet: 12

(contrdle), 758, 4 243 et 52 195 kBq mL™ (n=3 réplicats).
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Tableau 16: Concentration initiale et finale (96h) d’HTO mesurées en microplaque lors de la

détermination de la croissance sur 96 heures (n=3 réplicats, moyenne +/- SEM)

Concentration initiale en HTO mesurée Concentration en HTO mesurée apres 96h d’exposition

(kBqmL™) (kBqmL™)
<0,001 11,7 +/- 0,4
867 +/- 17 758 +/- 127
5516 +/- 95 4243 +/- 152
62 799 +/- 1 737 52 195 +/- 6 134

- pour la mesure de la production d’ERO en microplaque, la méme tendance a été
observée. En effet, les concentrations d’exposition d’HTO augmentent pour les plus faibles
concentrations alors que les plus fortes concentrations diminuent (Tableau 17). En fonction de
la place occupée sur la microplaque (proximité avec les plus fortes concentrations en HTO
(paragraphe 2.3.3), les conditions non contaminées initialement atteignent 16 4 40 kBq mL™"
d’HTO aprés 4 heures. Ainsi, la gamme de concentrations suivantes (mesures en fin
d’expérimentation) a été testée pour ce critére d’effet : 16 (controle), 40, 226 et 2 861 kBq

mL™".

Tableau 17 : Concentration initiale et finale (4h) d’HTO mesurées en microplaque lors de la

détermination de la production d’ERO sur 4 heures

Concentration initiale en HTO mesurée Concentration en HTO mesurée apres 4h d’exposition

(kBqmL™) (kBqmL™)
(moyenne +/- écart-type sur la mesure) (n=4, moyenne +/- SEM)
<0,001 16 +/-7
<0,001 40 +/- 4
140 +/-9 226 +/- 10
3915 +/-33 2 861 +/- 460
3.2.1.2. Estimation_de_la métabolisation_de I’HTO_sous forme

Le dosage du tritium organique a été effectué¢ de deux fagons différentes : aprés séchage
des cellules sur bain de sable (aprés 48 et 72h d’exposition) et apreés lyophilisation des

¢chantillons (apres 72h d’exposition) suivant les protocoles du paragraphe 2.2.1.1. Lors de ces
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expérimentations, les cellules ont été exposées dans des Erlenmeyers de 50 mL (10 mL de
milieu) a des concentrations nominales en HTO de 0, 0,8, 8, 80 et 817 kBq mL!

Les résultats concernant ces deux temps d’exposition et deux conditions de traitement
sont présentés sur la Figure 34. Dans un premier temps, on constate que les concentrations de
trititum organique obtenues lors des différents traitements (temps et conditions de séchage)
augmentent linéairement en fonction des concentrations d’exposition en HTO. Les ordonnées
a Dorigine des régressions linéaires obtenues pour chaque condition n’étant pas
significativement différentes de 0, ce parameétre a ¢été imposé nul. Les pentes sont
significativement différentes entre elles (analyse de covariance ; p<0,05) :

- apres 72h d’exposition, les échantillons traités par bain de sable conservent plus de
tritium organique que ceux ayant été lyophilisé (variation des pentes = 11%). En effet, la
lyophilisation est une des méthodes les plus utilisées pour isoler le tritium organique
(Baumgirtner et al., 2001 ; Pointurier et al., 2004 ; Vichot et al., 2008). Cette méthode permet
de mieux assécher 1’échantillon qu’une simple évaporation, et d’éviter la présence d’un résidu
d’HTO li¢ au tritium organique. Ce résidu d’HTO explique la variation de 11 % entre les deux
pentes pour ces deux conditions de séchage. Néanmoins, cette variation est faible, les deux
techniques permettant une bonne estimation de I’internalisation de 'HTO sous forme de
tritium organique dans les algues.

- lors du séchage sur bain de sable, les résultats obtenus apres 48 et 72h d’exposition des
cellules a ’HTO montrent des pentes significativement différentes (augmentation de 29%
entre 48 et 72h), indiquant que la quantité de tritium incorporé dans la matiére organique n’a
pas encore atteint un équilibre aprés 48h d’exposition. Cette observation est cohérente avec la
cinétique lente attendue pour la métabolisation de I’HTO dans les cellules algales. Weinberger
et Porter (1953) avaient cependant montré un équilibre du tritium organique apres deux cycles
de division cellulaires chez Chlorella. Ici, apreés 48h d’exposition sous illumination continue,
les algues se sont divisées environ 6 fois (diye = 7 500 cellules mL" et dyg, = 409 100 cellules
mL™") et I’équilibre n’est toujours pas atteint. La métabolisation du tritium sous forme de
trittum organique chez Chlamydomonas reinhardtii dans nos conditions de croissance semble

étre plus lente de ce qui avait été mesurée chez Chlorella par Weinberger et Porter (1953).
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Figure 34 : Tritium organique dans les cellules algales en fonction de la concentration en HTO
d'exposition (48 et 72h) des cellules suivant deux protocoles différents de séchage des algues (activités
dosées : <LD ; 0,82 ; 8,1 ; 91 ; et 879 kBq mL" d’HTO pour les algues exposées 48h et passées au
bain de sable ; <LD ; 0,94 ; 8,6 ; 88 et 894 kBq mL™" d’HTO pour les algues exposées 72h et passées
au bain de sable ; <LD, 0,77 ; 7,5 ; 72 et 767 kBq mL™" d’HTO pour les algues exposées 72h et

lyophilisées,; exposition en Erlenmeyers de 50 mL, n=3).

Les résultats confirment la présence de tritium sous forme organique dans la matiere
seche des cellules de Chlamydomonas reinhardtii apreés 48 et 72h d’exposition a 1’eau tritiée.
Cette accumulation représente apres 72h d’exposition 15% (la valeur maximale mesurée) de
la concentration d’exposition. Ce résultat est tout de méme a nuancer puisque 1’équilibre de
métabolisation n’est pas encore atteint apres 48-72h. Ce 15% s’ajoute ainsi a 1’eau libre tritiée
contenue dans la matrice algale et contribue a une augmentation de 1’exposition des cellules

aux radiations [ par voie interne.

3.2.1.3. Calcul de _la__dose _ d’exposition _au__tritium _ de

Le débit de dose d’exposition des cellules a été estimé via le logiciel EDEN (Beaugelin-
Seiller et al., 2006). De part la trés faible taille des cellules algales unicellulaires, seul un débit

de dose provenant de la part interne (contenue dans 1’algue hors tritium organique) de tritium
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est considéré. Deux composantes entrent dans le calcul des débits de dose interne d’exposition
des cellules : I’activité en tritium libre (TFWT) contenue dans la matrice algale et I’activité en
tritium sous forme organique.

La premiere composante de ce calcul, a savoir 1’activité résultante de I’eau tritiée libre dans
les cellules (TFWT), n’a pas pu étre dosée. En effet, des difficultés expérimentales ont été
rencontrées, notamment lors de la filtration des cellules : une partie du milieu d’exposition
reste piégé entre les cellules. Afin de ne pas doser ce trittum résiduel, les cellules ont été
rincées avec de I’eau stable. Néanmoins, ce ringage engendre la désorption de 1’eau libre
tritiée cellulaire (TFWT) par échange isotopique. Le méme probléme a été rencontré dans le
cas d’une centrifugation. De ce fait, le tritium dosé est trés variable entre les réplicats car
dépendant du temps de contact avec I’eau de rincage. Néanmoins, les données présentes dans
la littérature s’accordent sur le fait que cette activité est trés rapidement en équilibre avec celle
du milieu d’exposition (Blaylock et al., 1986 ; Spencer et al., 1988 ; Amano et al., 1995 ;
McCubbin et al., 2001). Ainsi, si les cellules sont exposées a 1 kBq mL™ d’HTO (milieu
d’exposition), I’activité en tritium libre cellulaire sera de 1 kBq mL™" de cellule.

En ce qui concerne la contribution du tritium organique, nous venons de mettre en évidence
que 15% de DPactivité d’exposition est métabolisée apreés 72h de contamination des cellules a
I’HTO. Pour 1 kBq mL! d’HTO dans le milieu d’exposition, les cellules métabolisent 0,15
kBq mg' de cellules séches.

Cette activité d’exposition peut étre convertie en dose d’exposition via un facteur de
conversion. Ce facteur de conversion est appelé DCC. Il est obtenu par le calcul. Dans notre
cas ce facteur a été obtenu par utilisation du logiciel EDEN en considérant un dépot total de
I’énergie des radiations du tritium dans 1’algue (paragraphe 2.2.2). Ce facteur est de 3,29 x
10° pGy h™' par Bq mL™" pour la dose interne. De ce fait, 1’activité d’exposition interne a
I’algue est proportionnelle a la dose d’exposition. La contribution du tritium organique a la
dose interne est donc similaire a celle du trititum organique en termes d’activité (15%). Cet
apport est faible méme si non négligeable a 72h. Cependant, dans le reste du rapport, le
trittum organique ne sera pas pris en compte dans I’estimation de la dose car nous ne
disposons de valeur que pour les temps 48 et 72h ce qui ne permet pas de conclure quant a la
dose internalisée apres 4h. Cette composante sera discutée a la fin du manuscrit.

Dans cette étude, les niveaux de concentrations testés sont variables en fonction des
dispositifs expérimentaux. De plus, ces concentrations d’exposition vont varier au cours du

temps. Enfin, celles-ci vont engendrer des débits de dose interne précis. Dans un souci de
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clarté, I’ensemble des conditions d’exposition et des débits de dose associés sont synthétisées

dans le Tableau 18.
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Tableau 18: Conditions d’exposition a I’ HTO en fonction des temps et des dispositifs

d’expérimentation en kBq mL™ et correspondance en uGy h™ (calculé avec le logiciel EDEN)

Parameétre mesurés

. Temps Activité mesurée en kBq mL'
(Conditions ] .
(h) (débit de dose en pGy h™)
expérimentales)
Gamme d’exposition (débit de dose en pGy h™")
Contrdle ~10° ~10” ~10" ~1-10 ~100
0 87
Croissance et (0,29
diamétre
(Erlenmeyer) 96 0,06 85,1
(0,0002) (0,28)
N . 0 0 0,86 8,6 91 902
Tritium organique 0
_ © (0,0028) | (0,028) (0.3) (3,0)
(Erlenmeyer, bain de
sable, 48h) 48 0 0,82 8,1 91 879
0) (0,0027) (0,027) (0,3) (2,9
» ) 0 0 0,98 9,1 89 924
Tritium organique
. 0) (0,0032) (0,030) 0,3) (3,0)
(Erlenmeyer, bain de
sable, 72h) 7 0 0,94 8,6 88 894
0) (0,0031) (0,028) (0,290) (2,9)
o ) 0 0 0,8 7,9 74 775
Tritium organique
0) (0,0026) (0,026) (0,243) (2,55)
(Erlenmeyer,
lyophilisation, 72h) 7 0 0,77 7,5 72 767
0) (0,0025 (0,025) (0,237) (2,52)
Activité des 0
photosystémes (cuve o 0 14400
du PAM) (estimé) (0) A7)
0 0 140 3915
Production d'ERO 0) (0,5) (13)
(microplague, 4h) A 16 40 226 2 861
(0,05) (0,13) 0,7) €
0 0 867 5516 62 799
Croissance 0) (2,8) (18) (207)
(microplaque, 96h) 06 12 758 4243 52 195
(0,04) (2,45) (14) 172)
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3.2.2. Effet de 1I'HTO sur Chlamydomonas reinhardtii :

sensibilité des paramétres d’études

3.2.2.1. Effet de ’HTO sur le taux de croissance et le diamétre

Afin de mesurer I’effet de I’'HTO sur la croissance de Chlamydomonas reinhardtii, des
cellules algales ont été exposées a différentes concentrations en HTO (activité finale : 12 -
contrdle -, 758, 4243 et 52195 kBq mL™ en microplaque et 0,06 et 85,1 kBq mL" en
Erlenmeyer). La densité (en microplaque) et le diametre cellulaire (en Erlenmeyer) ont été
suivis au cours de ces expositions (paragraphe 2.3.1). Le choix de ces deux dispositifs a été
motivé par I’activité maximale manipulable en laboratoire, qui limite les expérimentations sur
le diametre cellulaire aux plus faibles activités, compte tenu du volume important de milieu

nécessaire pour cette mesure au compteur de particules.

Pour suivre le diamétre des cellules dans le temps, chaque 24h, un volume de milieu a
été prélevé et le diametre des cellules a ét¢ mesuré avec un compteur de particules
(paragraphe 2.3.1). Pour que ces prélévements (de 1 mL a 100 pL en fonction de la densité
algale, n=3) ne fassent pas varier de fagon trop importante le volume de milieu d’exposition,
des volumes d’expositions important ont di étre expérimentés (150 mL). Pour ceci une
expérimentation en Erlenmeyer a été réalisée. Etant donné les limites manipulables en HTO
sur paillasse en zone surveillée, nos cellules ont été exposées durant 96h a 85,1 kBq mL™
d’HTO et un contrdle (cellules non exposées) a été également conduit (n=3).

Sur la Figure 35 est reporté le diamétre mesuré en fonction du temps d’exposition a
I’HTO. En ce qui concerne le diametre des cellules non exposées celui-ci augmente au cours
des 24 premicres heures d’expérimentation avant de rejoindre a 48h un niveau similaire a
celui mesuré a t=0. A 72 et 96h, le diamétre des cellules dans le contrdle est inférieur a t=0.
Cette variation du diamétre cellulaire est classique et fait suite au repiquage des cellules dans
un milieu contenant a t=0 des nutriments ce qui relance la division cellulaire (augmentation
du diametre des cellules avant division). En ce qui concerne le diameétre des cellules exposées

a PHTO, la méme tendance que celle observée chez les algues non exposées est obtenue. De
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plus, aucune différence significative du diametre des cellules exposées par rapport a des

cellules non exposées n’a pu étre mise en évidence (ANOVA 2 facteurs, p<0,05).

6.5 - Controle
’ ] -1
a <0,06 kBq mL
/_H
_ %07 I HTO
% 55 - 85,1 kBq mL™"
E50 [z % : b b
4.5 / I
o 7 /
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0 1 2 3 4

Temps (jours)

Figure 35 : Effet de ’HTO sur le diamétre des cellules (moyenne +/- IC95, bootstrap) lors
d'exposition a 85,1 kBq mL™ d’HTO comparée a des algues contréle non exposées (<0,06 kBg mL™).
Les lettres représentent les différences significatives par rapport au diamétre mesuré a t=0 (ANOVA 2

facteurs, p<0,05, n=3).

En conclusion, une exposition & 85,1 kBq mL"' d’HTO n’induit pas d’effet
supplémentaire sur le diamétre cellulaire de Chlamydomonas reinhardtii comparé aux
conditions normales de croissance sans exposition. Ce résultat apporte des informations
complémentaires a ceux de 1’étude réalisée par Porter et Knauss (1953). Ces auteurs avaient
observé une augmentation du diamétre de Chlorella pyrenoidosa aprés 75h d’exposition a une
concentration d’HTO bien supérieure 4 celle testée ici (1 480 000 kBq mL™"' d’HTO - 40 mCi
- ; +54% du diametre cellulaire).

Une possibilité pour conduire cette expérimentation en limitant la variation du diametre
cellulaire chez notre contrdle dans le temps aurait ét¢ une synchronisation des cellules. Cette
synchronisation peut notamment étre réalisée par une alternance de cycle jour/nuit (Harris,
1989). Dans le cas de Chlamydomonas reinhardtii plusieurs cycles ont ét¢ utilis¢ dans la
littérature (12h/12h, 10h/14h, 8h/16h,...). Ces cycles ont été testés chez notre souche. Il n’a

cependant pas été possible de synchroniser les cellules (1 division par jour). Ceci peut étre
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expliqué par une division rapide des cellules (> 1 par jour) qui aurait nécessité¢ des temps

d’éclairement plus courts.

Pour suivre la croissance des cellules dans le temps (en microplaque, 200 pL par puits),
chaque 24h, une lecture de la fluorescence (Aex440 / Aem 680 nm), permettant de calculer la
densité cellulaire, est réalisée (paragraphe 2.3.1). Etant donné les limites manipulables en
HTO sur paillasse en zone surveillée et le nombre de conditions (4) et de réplicats testés
(n=6), nos cellules ont été exposées durant 96h a 12 (contrdle), 758, 4 243 et 52 195 kBq mL™
d’HTO (activités finales dosées). A partir de I’estimation de la biomasse ainsi obtenue, un
modele logistique a trois paramétres a pu étre appliqué aux données afin de définir les
parametres de croissances cellulaires.

Les résultats obtenus montrent que lors de I’exposition de Chlamydomonas reinhardtii a
I’HTO, la croissance algale suit une courbe sigmoidale classique (Figure 36). La densité
cellulaire maximale atteinte aprés 96h d’exposition différe suivant les concentrations
d’expositions a I’HTO. En effet, la densité cellulaire maximale (parameétre d, Tableau 19) est
augmentée significativement de 15% aprés exposition a 758 kBq mL™ d’HTO alors que ce
méme paramétre est réduit significativement de 23% lors d’une exposition a 52 195 kBq mL™'
d’HTO. Le taux de croissance maximal (paramétre b, Tableau 19) n’est cependant pas
significativement différent aprés exposition aux quatre différentes concentrations en HTO.
Enfin, le temps nécessaire pour atteindre 50% de la densité cellulaire maximale (paramétre e,
Tableau 19) est réduit significativement de 15% pour la plus forte concentration en HTO (2,7

jours pour le contrdle contre 2,3 jours pour 52 195 kBq mL™).
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Figure 36 : Densité cellulaire en fonction du temps lors d’une exposition a différentes activités d’"HTO

(12 — contréle - 758, 4 243, et 52 195 kBq mL™" — n=6). Les courbes représentent le modéle logistique

a 3 parameétres.

Tableau 19 : Paramétre du modele logistique obtenus pour la croissance de Chlamydomonas

reinhardtii durant 96 h d’exposition a 12 (contréle), 758, 4 243 et 52 195 kBq mL™ d’HTO ([IC95],

comparaison multiple et correction de Holm). Alpha < 0,05 (*) et < 0,001 (***).

4243 kBqmL™

52 195 kBqmL"

Parametres 12kBgqmL" 758 kBqmL™
b (taux de croissance
. . 2,1-24 2,0-2,4
maximal, division jour™)
d (densité cellulaire
' . . 1,53-1,78 1,76-2,04 *
maximale, 10” cellules mL™)
e (temps nécessaire pour
atteindre 50% de la densité 2,6-2,8 2,6-2,9

cellulaire maximale, jour)

2,2-2,5

1,63-1,88

2,5-2,7

2,2-2,6

1,17-1,39 *#*

2,2-2 4%%*

Les résultats obtenus montrent qu’une exposition des cellules a ’'HTO (52 195 kBq

mL" ce qui correspond a un débit de dose interne de 172 uGy h™) induit une réduction

significative de la croissance algale sur 96h. L’effet mesuré ici montre que la croissance de
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Chlamydomonas reinhardtii est moins sensible a ’HTO que celle de Chlorella pyrenoidosa,
comme le montre la LOEC obtenue par Porter et Knauss (1953) sur la mesure de la densité
cellulaire aprés 75h d’exposition a 185 000 kBq mL™.

Enfin, nos résultats mettent en évidence que de plus faibles doses d’HTO, soit n’ont pas
d’effet sur les paramétres de croissance (4 243 kBq mL™' ce qui correspond a 14 pGy h™), soit
induisent une augmentation de la densité cellulaire maximale (758 kBq mL™’ ce qui

correspond a 2,5 pGy h™) aprés 96h d’exposition.

3.2.2.2. Effet de ’HTQ sur ’activité des photosystémes

Des cellules de Chlamydomonas reinhardtii ont été exposées a une activité en HTO de
14 400 kBq mL™" (4,5 mL d’échantillon a 223 000 cellules mL™, paragraphe 2.3.2). La Figure
37 représente 1’évolution des parametres Fv/Fm et ®@s en fonction du temps d’exposition. Les
paramétres mesurés sont compris entre 0,7 et 0,8 pour Fv/Fm et entre 0,6 et 0,7 pour ®s ce
qui indique un état général de départ satisfaisant des cellules. De plus, ces paramétres sont
significativement stables chez le contrdle dans le temps (ANOVA 2 facteurs). En ce qui
concerne 1’évolution de ces paramétres lors de 1’exposition des cellules a 14 400 kBq mL™,
aucune différence n’a pu étre mise en évidence par rapport a des algues non exposées. De
méme les paramétres photosynthétiques Qp, Qn et NPQ ne sont pas modifiés (non

représente).
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Figure 37 : Activité des photosystémes (Fv/Fm et ®s) lors d’expositions a 14 400 kBq mL”" d’HTO
comparé a des algues non exposées (moyenne +/- IC95, n=3 ; bootstrap, ANOVA 2 facteur, p<0,05).

En conclusion, I’exposition a 14 400 kBq mL™" d’HTO est sans effet sur 1’activité
photosynthétique de Chlamydomonas reinhardtii. Ce résultat est cohérent avec la réduction de
ce parametre rapportée pour des doses de rayonnements ionisants beaucoup plus fortes
(poivron rouge exposé pendant 1 journée a2 Gy ; Kim et al., 2005). De ce fait, la mesure de
I’activité des photosystémes n’est pas un parameétre précoce dans le cas de I’étude de la

toxicité de ’HTO envers notre modele d’algue unicellulaire.

3.2.2.3. Production d’ERO

La production d’ERO a été déterminée par mesure de la fluorescence de la DCF (505
/ hem 530 nm) en microplaque (200 pL de suspension algale par puits) suivant le protocole
testé dans le paragraphe 3.1.1. Cette mesure a été effectuée toutes les 2 min durant 100 min.
Les cellules ont été exposées a des activités d’HTO de 16 (controle), 40, 226 et 2 861 kBq
mL™" (n=8 -contrdle- et n=16 pour les trois conditions exposées).

La production d’ERO augmente rapidement apres exposition des cellules a ’HTO a 40,
158 et 2 849 kBq mL" (Figure 38). Le maximum de production est atteint aprés 14-15
minutes d’exposition. Les fluorescences moyennes maximales mesurées sont respectivement

de 32 501, 43 250 et 58 035 UA de fluorescence pour 10° cellules (n=16). Cette production
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d’ERO maximale est significativement différente entre les conditions d’exposition. De plus,
une relation linéaire a été observée entre cette production maximale d’ERO et les
concentrations d’exposition, relation dont la pente et 1’ordonnée a [’origine sont
significativement différentes de 0 (y = 7,289 10 x + 3,318 10*, R* = 0,2639, n = 48,
p<0,001). Ce pic de production est ensuite suivi par une diminution de la fluorescence qui
dure environ 45 min. Apreés 60 min, la production d’ERO dans les cellules atteint une valeur
constante, supérieure a celle du contrdle et ce jusqu’a 100 min, mais qui ne présente pas de
relation de dose (les productions d’ERO aprés exposition & 158 et 2 849 kBq mL™ ne sont

plus significativement différentes entre elles).

- 6,E+04 1 €
= HTO
E (kBqmL™)
m% 4.E+04 7 —— Controle (16)
5 40
5 "7 158
3 2,E+04 -/ — 2849
<
- 0,E+00 \ \ \
0:00 0:30 1:00 1:30
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Figure 38 : Production d’ERO (1,505 / Aoy 530 nm) lors de l'exposition des cellules a différentes
concentration en HTO (16 -contréle-, 40, 158 et 2 849 kBq mL™) en fonction du temps (ANOVA 1
facteur a 15 et 100 min, p<0,05, n=38 -controle- et 16 pour les trois conditions exposées). Les lettres

représentent des difféerences significatives entre conditions.
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3.2.3. Discussion : Effet de I’HTO chez Chlamydomonas

reinhardtii : sensibilité des parameétres de mesure et comparaison a

I’effet d’un rayonnement vy

Marqueurs précoces d’exposition a I’HTO : sensibilité de la production d’ERQ, mais pas de

la photosynthése

Nos résultats montrent qu’une exposition & I'HTO jusqu’a 14 400 kBq mL™" (47 pGy h
pendant 45 min) n’engendre aucun effet sur D’activit¢ des photosystémes, alors que la
production d’ERO est augmentée dés une exposition a 40 kBq mL™ d’HTO (0,13 uGy h™).
Dans la littérature, des résultats similaires ont été observés aprés exposition au cuivre.
Knauert et Knauer (2008) rapportent une production d’ERO apres exposition de Chlorella
vulgaris 3 une concentration en cuivre total de 250 nmol L™, sans effet sur I’activité des
photosystémes.

Cette production rapide d’ERO aprés une exposition & 'HTO fait de ce paramétre
d’étude un indicateur précoce d’exposition des cellules. La cinétique de production d’ERO en
présence d’HTO présente un pic qui est dose dépendant. Un tel effet dose dépendant sur la
production d’ERO de fagon précoce avait déja été observé suite a I’exposition de cellule
¢épithéliale humaine MCF-10 a des doses allant de 0,15 a 2 Gy par Wan et al. (2005). Dans
cette étude, la production d’ERO a été mesurée par utilisation d’une sonde fluorescente
(H,CDF-DA), sonde qui permet de mesurer la balance entre les ERO produits et les
mécanismes de défenses du systeme antioxydant. Dans ce cadre, la décroissance de la
production d’ERO apres le pic de fluorescence maximal peut étre expliquée soit par une
baisse de la production d’ERO des cellules, soit par une augmentation de la prise en charge
des ERO par le systéme antioxydant. Etant donné que 1’exposition des cellules a ’'HTO est
continue, la premicre hypothese est rejetée. De plus, 1’activation du systeme antioxydant
cellulaire sur de courtes échelles de temps a déja été observée (synthése de phytochélatines
apres lh d’exposition au cuivre chez I’algue Phaeodactylum tricornutum ; Morelli et Scarano,
2004) et permet de confirmer que la mise en place du systeme antioxydant des cellules est
précoce apres une exposition a I’HTO.

La production d’ERO sous forme de pic semble donc résulter : 1/ d’une exposition des
cellules a I’HTO via le tritium externe et interne (une entrée rapide du tritium par équilibre
isotopique) a 1’algue, 2/ la génération immédiate d’ERO en réponse a 1’exposition interne et

externe des cellules a ’HTO et 3/ la mise en place des systémes antioxydants. Pour confirmer
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ce scénario de mécanisme d’action, un dosage des enzymes antioxydantes devra étre réalisé

sur le court terme.

délivrés et a la mise en place d’un systéme antioxydant efficace

Si apreés une exposition des cellules a ’HTO une production d’ERO est mesurée, un
faible effet a été reporté sur la croissance méme apres exposition a de plus forts débits de dose
(23% d’inhibition de la densité cellulaire maximale aprés 96h d’exposition a 52 195 kBq
mL™, ce qui correspond a 172 pGy h™"). Cette absence de lien entre la production d’ERO et
I’inhibition de croissance semble indiquer que la cellule est capable de prendre en charge ces
niveaux d’ERO sans conséquences a long terme. L’apparition des effets va étre liée au
dépassement des capacités antioxydantes cellulaires ainsi qu’au dépassement des mécanismes
de réparation cellulaire (des dommages induit par le stress oxydant).

Ces effets sur la croissance ont ét¢ mesurés pour des concentrations en HTO (entre 758
et 52000 kBq mL") non loin de concentrations environnementales (mais largement
supérieures a la limite fixée par I’'OMS de 0,01 kBq mL™). En effet, avant dilution des
effluents liquides de CNPE, ceux-ci peuvent contenir du trittum a des concentrations allant
jusqu’a 4 kBq mL™" (Pierrard, 2008). L effet mesuré dans cette étude montre que la croissance
de Chlamydomonas reinhardtii est plus sensible a I’effet de I’'HTO que celle de Chlorella
(LOEC 75h aprés exposition a 185 000 kBq mL™ d’HTO ; Porter et Knauss, 1953). Quelles
que soient les fortes activités en HTO expérimentées dans cette étude, celles-ci correspondent
a de faibles débits de dose avec un maximum de 172 uGy h™. Cette étude confirme donc des
données récentes obtenues sur d’autres organismes a différents niveaux d’effet, qui tendent a
montrer que I’HTO est toxique dés de faibles doses d’exposition : 1,2 unGy h™' (anormalité et
mortalité de larve de moule ; Hagger et al., 2005), 12 uGy h™' (apparition de micronoyaux et
cassure a I’ADN chez la moule adulte ; Jha ez al., 2005), 3 pnGy h™ (développement anormal
des ceufs, fécondité réduite et durée de vie raccourcie chez la daphnie ; Gudkov et Kipnis,
1996) et 42 uGy h' (effet sur I'index de mue de Pollicipes polymerus aprés 32 jours
d’exposition ; Abbott, 1979).
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D’autre part, nos résultats montrent que de plus faibles activités d’HTO (0,17 MBq
mL™") sont sans effet sur la croissance alors que 0,8 MBq mL™" induisent une augmentation de
la biomasse algale aprés 96h d’exposition. Cette derniere activité correspond a un débit de
dose de 2,5 uGy h'. Cette stimulation est comparable a la stimulation de la croissance
cyanobactérienne observée pour des faibles niveaux de rayonnement y (6,1 pGy h™ ; Conter et
al., 1986). L hypothése donnée par ces auteurs afin d’expliquer cette stimulation est une
activation des enzymes antioxydantes par les radiations ionisantes qui aurait pour effet de
protéger les cellules contre les dommages environnementaux, induisant ainsi une
augmentation de la croissance.

Néanmoins, des études supplémentaires seraient nécessaires afin de comprendre cette

stimulation de la croissance observée pour des débits de doses inférieurs a 10 pGy h™.

Effet de I’HTO sur la production d’ERO chez Chlamydomonas reinhardtii : comparaison
a leffet des rayonnements y

La production d’ERO a été déterminée suite a 1’exposition de Chlamydomonas
reinhardtii a des débits de dose de rayonnement 3 (paragraphe 3.2.2.3) ou y (Annexe 2 et
paragraphe 3.1.2.2) sans effet sur la croissance. Trois débits de dose 3 et quatre débits de dose
v ont été testés. Ceci nous permet de discuter de 1’efficacité des rayonnements.

Toutes les conditions d’exposition a des rayonnements B (0,13, 0,5 and 9,4 pGy h™)
induisent la production d’ERO sous forme de pic. Lors d’exposition des cellules a un
rayonnement y continu, seule le plus fort débit de dose testé (3 278 pGy h™) a induit une
cinétique de production d’ERO similaire. La production d’ERO maximale aprés exposition a
9.4 uGy h' d’HTO (42 952 UA fluorescence; 10° cellules) n’est pas différente de celle
mesurée aprés une exposition a 3 278 uGy h™' de rayonnement y (50 639 UA fluorescence;
10° cellules). De plus, dans le cas d’exposition a des radiations y une production d’ERO
inversement proportionnelle a la dose a été¢ mesurée apres 44 min d’exposition continue alors
que dans le cas de radiations 3 une relation proportionnelle a été¢ mise en évidence entre ces
deux composantes et ce 15 min apres irradiation, au moment du maximum de production
d’ERO. Dans le cas de radiations vy, nous avions émis [’hypothése d’une action du systéme
antioxydant, se déclenchant lorsque la vitesse de production d’ERO est impotante. Il semble
ici que quel que soit le débit de dose d’exposition [ testé, la vitesse de production d’ERO
semble suffisante pour déclencher cet effet. En effet, dans le cas d’une exposition des cellules

a I’HTO la production d’ERO est rapide au cours des 15 premicres minutes d’exposition.
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Cette différence de réponse de la balance oxydative lors d’une exposition 3 ou y continue peut
notamment étre expliquée par la nature des rayonnements. En effet les radiations y sont des
rayonnements purement électromagnétiques. Dans le cas d’exposition des cellules a I’'HTO,
les cellules sont exposées aux électrons des rayonnements 3 de fagon externe et par voie
interne (eau tritiée libre et métabolisation). Ceci peut expliquer des réponses différentes du
systéme antioxydant. Dans notre cas, les rayonnements 3 et y induisent une méme production
d’ERO. Seul le niveau de débit de dose d’induction d’un pic est différent. Cette différence
nous permet de conclure que les rayonnements y sont moins efficaces a induire une

production d’ERO que ’'HTO.

110



3.3. IDENTIFICATION DES INTERACTIONS
POTENTIELLES DU MELANGE BINAIRE HTO/Cu

(EXPOSITION ET EFFETS)

Dans les écosystémes aquatiques, les organismes sont exposés a différentes substances
en mélange. Bien qu’a I’heure actuelle I’é¢tude des risques soit basée sur la mesure de la
toxicité des substances seules, de nombreuses études ont mis en évidence des interactions
entre substances sur un organisme, interactions induisant un effet supérieur ou inférieur a la
toxicité attendue suivant I’hypothése d’additivité des effets ou des réponses (paragraphe
1.1.2). Bien que la plupart des résultats concernant des interactions reposent sur des
substances chimiques stables en mélange, des interactions ont déja été signalées dans le cas de
mélanges de substances stables avec des rayonnements. En effet, la toxicité du cuivre en
mélange avec 'uranium est inférieure a 1’additivité¢ envers Lemna minor (Charles et al.,
2006). Dans le cas de I’exposition d’Anabaena doliolum simultanément a un mélange
cuivre/UV-B, un effet supra-additif a été mesuré¢ (Bhargava et al., 2008). Cet effet supra-
additif des rayonnements oxydants en mélange avec le cuivre a également été observé suite a
une pré-exposition de Lemna minor au cuivre (Babu et al., 2003) sur le taux de croissance et
sur la production d’ERO.

Au sens strict du terme, une interaction ne peut étre mesurée que sur un parametre
d’effet, toute modification de I’internalisation d’une substance en présence d’une seconde
substance étant considérée comme une compétition. De ce fait, en amont d’une analyse des
effets du mélange HTO/Cu sur un méme récepteur ou cible cellulaire (production d’ERO,
effet sur la croissance), il est indispensable de connaitre I’impact des rayonnements 3 sur
I’entrée du cuivre chez notre modele biologique afin de pouvoir dissocier ces deux
phénomenes (compétition/interaction).

Le but des recherches présentées dans ce chapitre est de vérifier s’il y a un effet de
I’HTO sur la vitesse d’internalisation du cuivre dans les cellules ou un effet sur la
concentration en cuivre internalisé dans les cellules. Dans un second temps, des interactions
des substances sur cet organisme seront recherchées sur la croissance et sur la production

d’ERO.
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3.3.1. Internalisation du cuivre en présence d’HTO : effet

comparé a une exposition simple au cuivre

La prise en charge du cuivre dans les cellules est un des ¢léments dont va dépendre la
toxicité de ce métal. Cette prise en charge est caractérisée par le flux d’internalisation dans les
cellules. Ce flux est déterminé avant la mise en place des systemes de détoxification des
métaux dans les cellules (court terme, pendant I’entrée linéaire du cuivre dans la cellule ;
Annexe 4). En effet, a plus long terme, des processus d’externalisation vont se mettre en
place. C’est alors que la concentration en cuivre intracellulaire, qui résulte des processus
d’internalisation et d’externalisation, sera mesurée afin de mettre en évidence d’éventuelles
différences de la concentration en cuivre. Alors que la fraction en cuivre adsorbée sur la
surface cellulaire va rapidement atteindre un équilibre (5 min; Knauer et al, 1997a),
’internalisation est un processus limitant. De ce fait, la fraction internalisée augmentera plus
lentement lors d’exposition au cuivre de Chlamydomonas reinhardtii (Hill et al., 1996). Ces
deux approches apporteront des informations différentes. Le flux d’internalisation permettra
de mesurer les parametres d’entrée du métal dans les cellules. Le niveau de cuivre
intracellulaire aprés une exposition plus longue permettra de visualiser I’efficacité des
processus de détoxification des cellules.

La prise en charge de ce métal par des cellules algales est bien connue lors d’une
exposition simple au cuivre (Hill et al., 1996). Par ailleurs, des études récentes ont mis en
¢évidence que la concentration en cuivre intracellulaire pouvait étre modifiée en présence
d’autres stresseurs, comme par exemple lors de I’exposition de cellules cyanobactériennes
simultanément aux UV et au cuivre (4,6 et 7,6 umol L' de Cu*'; Rai et al, 1995). Ces
auteurs ont pu montrer que pour une concentration d’exposition donnée en cuivre, la
concentration internalisée (dont dépend la toxicité) sera augmentée d’un facteur compris entre
1,32 et 1,85. Cette observation est corrélée avec des effets supra-additifs mesurés sur la
fixation du carbone, I’évolution de la production d’oxygene ou bien encore sur I’activité du
PSII.

Dans ce contexte, 1’objectif est ici de déterminer le taux d’internalisation du cuivre dans
les cellules lors d’une exposition au cuivre seul et de comparer ce flux a celui obtenu lors
d’une exposition au mélange HTO/Cu. En effet, Rai et al. (1995 ; 1998) ont déja mis en
évidence un changement de la concentration en métaux internalisés lors de 1’exposition

conjointe de cellules cyanobatériennes a des métaux et a des radiations ionisantes. Le second
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objectif est de déterminer la concentration en cuivre internalis¢ lors d’une exposition au
mélange HTO/Cu toujours en comparaison avec une exposition au cuivre seul.

Afin de mesurer le cuivre internalisé dans les cellules algales, différents facteurs doivent
étre pris en compte. Notamment, la différenciation du cuivre adsorbé sur la paroi autour des
cellules et du cuivre réellement internalisé dans la cellule doit étre déterminée. La cinétique
d’entrée du cuivre dans les cellules doit étre analysée avant de mesurer la dépendance
d’accumulation en fonction de la concentration dans le milieu afin de se placer dans la zone
linéaire d’entrée du cuivre dans les cellules (c'est-a-dire avant la mise en place des systémes
de détoxification et d’efflux, ...). D’autres facteurs peuvent influencer 1’entrée du cuivre dans

les cellules comme le pH ou d’autres facteurs influants sur les transporteurs.

3.3.1.1. Détermination des flux d’internalisation du cuivre

Les cellules ont été exposées durant 40 min (exposition en Erlenmeyer, temps déterminé
depuis des expérimentations présentée en Annexe 5) a différentes concentrations de cuivre
total comprises entre 100 et 2490 nmol L' (soit de 14 a 346 nmol L™ de cuivre libre ;
concentration en cuivre non toxique a toxique ; CE50 = 728 — 858 nmol L! Cuyot) en présence
ou non d’HTO (1 132 kBq mL™). Une mesure de la concentration en cuivre internalisé a
¢galement été réalisée avant exposition des cellules, a t=0, afin de déterminer le niveau initial
résiduel en cuivre. Cette valeur ([48 +/- 12] x 10" nmol pm™) a été soustraite aux résultats
afin de visualiser le flux d’internalisation di a I’ajout de cuivre.

Le flux d’internalisation du cuivre suite a ces expositions est représenté sur la Figure 39.
Aprés une exposition simple des cellules au cuivre, les paramétres de Michaelis-Menten
obtenus par analyse des données sous R (Tableau 20) sont du méme ordre de grandeur que
ceux obtenu par Hill et al. (1996) sur le méme modele biologique. En effet, K, qui est la
constante de demi-saturation n’est pas significativement différente dans ces deux études. De
plus, la concentration en cuivre maximale atteinte est 1égérement supérieure a celle de Hill et
al. (1996) mais non significativement différente. Cette différence peut s’expliquer par les
conditions de culture (milieu utilisé¢) ainsi que par la souche utilisée (Hill et al., 1996 =

CC124 ; notre étude = 1132B). Néanmoins ceci valide le protocole utilisé.
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Figure 39: Flux d’internalisation du cuivre dans les cellules aprés 40 min d’exposition a des
concentrations en cuivre libre allant de 14 a 346 nmol L' en présence ou non d’HTO (1 132 + 25 kBq

mL™" ; moyenne, n=3 ou 4). Les lignes représentent le modéle de Michaelis-Menten.

Tableau 20: Paramétres d’internalisation (Michaelis-Menten) du cuivre chez Chlamydomonas
reinhardtii aprés exposition au cuivre seul ou en mélange avec 1 132 kBq mL™" d’HTO et comparaison
aux valeurs obtenues par Hill et al. (1996) ([IC95] bootstrap). * = valeur significativement différente

par rapport a une exposition simple au cuivre, bootstrap)

Cuivre Cuivre Cuivre + HTO
(Hill et al., 1996) 1132 kBqmL"
Cpe (107 nmol min™ pm™) 3,55 - 3,95 3,59 - 5,14 2,67 —3,78
K. (Cu* nmol L™ 180 - 240 130 - 277 5,7-21%

La présence d’HTO induit une plus grande variabilité des résultats comme cela est
visible sur la Figure 39. Méme si cette variabilité est importante, la réduction significative de
4 a 48 fois (IC95) de la constante de demi-saturation révele une augmentation de I’affinité des
cellules envers le cuivre en présence de rayonnement . En revanche, aucune différence

significative n’a pu étre observée concernant le flux d’internalisation maximal (Cu,,, ) apres

40 min d’exposition au cuivre en présence ou non d’HTO (1 132 kBqmL™).
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3.3.1.2. Détermination des concentrations internalisées en

Afin de mesurer la concentration en cuivre internalisée, les algues ont été exposées a 28
(contrdle) ou 334 nmol L™ (CE10 = [315 — 402] nmol L™ ; Annexe 3) de cuivre total en
Erlenmeyers en présence ou non de 85,1 kBq mL™ d’HTO et ce pendant 96h. Le protocole de
détermination de la concentration en cuivre intracellulaire est détaillé dans le paragraphe
2.2.1.2. Une analyse statistique des concentrations internalisées mesurées a été réalisée.

Les cellules exposées a 28 nmol L™ de cuivre total (contrdle) internalisent moins de
cuivre que des cellules exposées a 334 nmol L' de cuivre (Figure 40). L’exposition a I"'HTO
(85,1 kBq mL™") induit une augmentation significative de la concentration en cuivre

internalisée uniquement pour la plus faible exposition au cuivre (28 nmol L™).
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Figure 40: Cuivre internalisée aprés 96h d'exposition au Cu et a I’HTO (85,1 +/- 2,3 kBq mL™) ou au
Cu seul en Erlenmeyer (moyenne +/- SEM; n=2 ou 3) (ANOVA 1 facteur et comparaison multiple de

Tukey, p<0,05). Les lettres représentent des différences significatives entre conditions.

3.3.1.3. Discussion : __effet  _de__ I’HTQO _ _sur__le __flux

Concernant I’entrée du cuivre, nos résultats soulignent une augmentation de I’affinité¢ du

cuivre par les cellules aprés 40 min en présence d’HTO. Sur le long terme, la concentration
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internalisée apres 96h d’exposition en présence d’HTO augmente ¢galement par rapport a des
conditions non exposées a I’HTO lors d’une exposition a 28 nmol L™ de cuivre. Des
variations de flux d’internalisation suite a une exposition in vivo de rats a ’HTO ont déja été
observées (Petcu et al., 1997 ; Savu et al., 1999). La premicre observation (Savu et al., 1999)
révele une inhibition de I’incorporation de thymidine résultant de 1’irradiation. Dans le second
cas, Petcu ef al. (1991) ont mesuré une inhibition de la perméabilité¢ a I’eau des membranes
des érythrocytes (-40%) apres irradiation a 100 mGy.

Les membranes cellulaires sont le lieu clef de I’interaction métal-organisme aquatique.
Les ions libres vont former un complexe de surface ({M-X-cellule}) avant leur
internalisation. Etant donné la nature hydrophobe des membranes biologiques et hydrophiles
de la plupart des métaux, le transport facilit¢ de cations est la voie la plus courante
d’internalisation. Dans ce contexte, 1’augmentation de I’affinité du cuivre par les cellules en
présence de rayonnements peut étre expliquée soit par une modification de 1’efficacité des
transporteurs membranaire soit par un changement de la perméabilité membranaire.

En ce qui concerne les modifications de la perméabilité membranaire, Rai e al. (1998)
ont montré qu'une peroxydation lipidique des membranes de cellules cyanobactériennes par
les UV-B peut étre reliée a I’augmentation de la concentration en cuivre cellulaire. Dans notre
cas, seule une augmentation de 1’affinité des cellules envers le cuivre a été observée, le flux
d’internalisation maximal restant inchangé. L’augmentation de la concentration en cuivre
internalis¢ dans les cellules exposées au tritium peut laisser supposer, plutdt qu’une
modification de la perméabilité membranaire, une action des rayonnements ionisants de
I’HTO directement sur les transporteurs membranaires.

Dans le cas du cuivre chez ’algue Chlamydomonas reinhardtii, le transport a lieu via
un transporteur unique et saturable dont I’expression est régulée par la disponibilité du cuivre
(Hill et al., 1996). Ce transporteur unique résulte de trois transporteurs de la famille CTR qui
agissent en parallele et sont encodés par 4 geénes distincts (COPT1, CTR1, CTR2 et CTR3 ;
Page et al., 2009) dont I’activation transcriptionnelle dépend de I’activateur CRRI1. Ces
domaines CTR sont composés notamment d’un motif Cystéine-Méthionine. Ces deux acides
aminés possedent des groupements thiol. Dans ce contexte, la modification de 1’affinité du
cuivre envers ce transporteur peut résulter de dommages engendrés par les rayonnements [3
sur les groupements thiol. En effet, des changements de conformation des protéines
aboutissant a des variations des propriétés membranaires ont ét€¢ observée sur des érythrocytes
(Yonei et al., 1979). Ces auteurs ont également montré que des changements similaires

résultaient de I’exposition de ces cellules a des substances actives envers les groupements
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thiol. Yonei et al. (1979) en concluent donc que le changement de conformation des protéines
aboutissant a des variations des propriétés membranaires lors d’exposition a des radiations X
faible dose résulte de 1’action de ces radiations sur les groupements thiol. Cette hypothése a
depuis été confirmée par Strid et al. (1994), qui ont montré que les thiols étaient sensibles aux
radiations telles que les UV-B.

Ces dommages des groupements thiol peuvent résulter d’une action directe des
radiations ou d’une action indirecte via la production d’ERO. En effet, une production d’ERO
a déja pu étre reliée a I’activation de canaux potassium lors d’exposition de cellules humaines

a des doses allant de 10 a 150 ¢cGy dés 5 min post irradiation par Kehrer (2000).
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3.3.2. Effet du tritium en mélange avec du cuivre

L’objectif de ce chapitre est de mettre en évidence d’éventuelles déviations par rapport
a ’hypothese d’additivité lors de I’exposition des cellules de Chlamydomonas reinhardtii a un
mélange HTO/Cu. Des interactions seront recherchées sur deux parametres : la croissance et
la production d’ERO. Afin de prédire la toxicit¢é des mélange de substances sur les
organismes, des modeles de toxicité (Independent Action model - TA ; Bliss, 1939 - et
Concentration Addition model - CA ; Loewe and Muischnek, 1926)) ont été développés.
Cependant, ces modeles requierent des courbes dose-réponse pour chaque substance
séparément. Dans notre étude, les expositions des cellules a I’HTO ne nous ont pas permis
d’obtenir une courbe dose-réponse compléte de part la faible toxicité de ’'HTO envers notre
modele biologique. De ce fait, afin d’identifier des interactions lors d’exposition de ce modele
au mélange HTO/Cu, un coefficient, proche de I’approche probabiliste (modele IA) a été

calculé. Ce coefficient est appelé Kw et a été décrit par Geras’kin et al. (2005).

3.3.2.1. Effet du mélange HTQ/Cu sur le taux de croissance_et

Afin de mesurer ’effet du mélange HTO/Cu sur le taux de croissance et le diamétre
cellulaire, des cellules de Chlamydomonas reinhardtii ont été exposées simultanément a ces
deux substances. En paralléle de la densité cellulaire, le diamétre des cellules a été mesuré.
L’exposition a été réalisée en Erlenmeyer.

Aprés 4 jours d’exposition simultanée des cellules au cuivre (1,15 pumol L") et a 'HTO
(85,1 kBq mL™), le diamétre des cellules (6,6 + 0,1 um) n’est pas différent d’une exposition
simple au cuivre (6,6 +/- 0,3 um). Le diametre des cellules est de 4,5 +/- 0,1 pm apres
expositions a ’'HTO (85,1 kBq mL™) et de 4,5 +/- 0,1 pm chez des algues non exposées
toujours apres 4 jours. A partir de ces données un Kw de [0,99 — 1,28] (IC95) est obtenu.
Celui-ci, n’est statistiquement pas différent de 1 (i.e. pas de déviation depuis I’effet prédit
avec I’hypothese d’additivité des effets).

En parallele, la densité cellulaire, reportée a la Figure 41, suit une allure sigmoide
classique pour les quatre conditions d’expositions. Les paramétres de croissance de ces
courbes sont reportés au Tableau 21. La densité cellulaire maximale et le taux de croissance
sont significativement différents lors d’une exposition au cuivre ou au mélange HTO/Cu en

comparaison aux algues contrdle. L’exposition des cellules a ’'HTO seul n’a pas d’effet.
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Enfin, toutes les conditions atteignent les 50% de croissance au méme temps. Le Kw calculé a
partir des données de croissance est de [1,02 — 1,33] (IC95). Ce facteur n’est pas
significativement différent de 1 (i.e. pas de déviation depuis 1’effet prédit avec 1’hypothese

d’additivité des effets).
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Figure 41: Densité cellulaire en fonction du temps pour une exposition des cellules au cuivre (1,15
umol L) ou au tritium (85,1 kBq mL™) seuls, au mélange HTO/Cu, et dans un contréle non

contaminé. Le modele logistique a 3 paramétres a été ajusté aux données (n=3).
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Tableau 21: Paramétres de croissance de Chlamydomonas reinhardtii obtenus suite a 4 jours
d’exposition au cuivre (1,15 umol L) ou au tritium (85,1 kBq mL™) seuls, au mélange HTO/Cu, et
pour un controle non contaminé. ([IC95], comparaison multiple et correction de Holm). * : différence

significative par rapport au contréle avec alpha < 0,05 (*, <0,01 (*¥*) et < 0,001 (**%).

HTO Cu Cu 1,15 pmol L™ +
Paramétres Controle ] | | Kw (1C9s)
174 kBqmL™ 1,15 umol L™ HTO 174 kBq mL~

b (taux de croissance

. e 2,1-29 2,0-2,8 1,0 — 1,8%%* 0,8 — 1,6%**
maximal, division jour™)

d (densité cellulaire
' 6 L L5-20 1,5-2,0 0,3 —0,8%** 0,04 — 0,89%*** 1,02 - 1,33
maximale, 10” cellules mL™)

e (temps nécessaire pour
atteindre 50 % de la densit¢ 2,1 — 2,5 2,1-2,5 2,5-4,1 2,3-52

cellulaire maximale, jour)

Diamétre cellulaire (um) ~ 4.6 -53  47-53 6,1-6,5 6,2 6,7 0,99 — 1,28

Aucun effet supra-additif du mélange HTO (85,1 kBq mL™")/Cu (1,15 pmol L") n’a été
observé sur le taux de croissance ni sur le diamétre cellulaire. D’autres ratios de mélange
devraient étre cependant testés afin de conclure quant a une absence d’interaction de ces

substances.

3.3.2.2. Effet du mélange HTO/Cu sur la production d’ERO

L’objectif de cette partie est de mesurer I’effet du mélange HTO/Cu sur la production
d’ERO. Des expositions simultanées ou en deux temps (en microplaque) seront réalisées afin
de mesurer I’effet de ces différents scénarios environnementaux. Ces résultats sont obtenus
suivant le protocole décrit paragraphe 2.3.3.

Les expériences présentées dans cette partie ont été réalisées deux fois consécutives afin
de valider les résultats. Cependant, dans un souci de clarté, seule ’'une des deux expériences
réalisées est présentée, les deux expériences donnant les mémes résultats. Les statistiques ont
¢été réalisées a partir des résultats a 1h40 d’exposition (résultats présentés ici). Des résultats

similaires ont été obtenus en intégrant I’ensemble des données entre 0 et 1h40 min.
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Effet d’une_pré-exposition_au_cuivre sur_la _production d’ERQ lors d’une_exposition a
"HT

Dans un premier temps, une pré-exposition des cellules au cuivre (28, 146, 714 et 5 154
nmol L") a été réalisée pendant 1h40 min, a I’obscurité (190 pL par puits). A la fin de cette
pré-exposition, de ’'HTO (0, 158 ou 2 849 kBq mL™) a été ajouté (n=4, 200 uL par puits). La
mesure de la fluorescence de la DCF est réalisée au cours de ces deux périodes successives
d’exposition (toutes les 2 min, Aex505 / Aem 530 nm). Seuls les résultats obtenus aprés pré-
exposition a 714 nmol L™ de cuivre sont représentés (Figure 42). Néanmoins, le profil est le
méme aprés pré-exposition des cellules a 28, 146 et a 5 154 nmol L™ de cuivre (Annexe 6).

Tout d’abord, la sortie de la plaque du spectrofluorimétre et sa mise a la lumiére durant
environ 10 min lors de 1’ajout de I’HTO, engendre une baisse du niveau controle de
fluorescence (dégradation de la sonde a la lumiere). De plus, 1’ajout de ’eau (tritiée ou non)
dans le milieu induit une production de DCF. Lorsque les cellules sont d’abord pré-exposées
au cuivre, la production d’ERO suivant I’ajout d’HTO est différente de celle mesurée apres
exposition simple a ’HTO (Figure 38 page 106). En effet, aucun pic de production d’ERO

n’est visible. De plus, la fluorescence augmente sans atteindre de pallier.
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Figure 42: Production d’ERO en fonction du temps, mesurée par la fluorescence de la DCF (1,505 /
Aem 530 nm) apreés pré-exposition au cuivre (714 nmol L — 0 a 1h40) puis exposition a I’HTO (158 et
2 849 kBq mL™ — 1h50 & 3h30) de cellules de Chlamydomonas reinhardtii (moyenne, n=4).

Afin de mettre en évidence une éventuelle interaction suite a la pré-exposition des
cellules au cuivre, un coefficient d’interaction a été¢ calculé a partir des données obtenues
aprés 1h40 d’exposition au mélange HTO/Cu (Tableau 22). Ce coefficient a été comparé a 1,
Aucune différence statistique n’a pu étre mise en évidence entre les différents KW par rapport
a 1 (manque de données par condition). Néanmoins, si I’ensemble des Kw (obtenus pour
chaque ratio HTO/Cu testés) sont poolées, un Kw global de [1,3 — 1,6] (IC95) est obtenu. Ce
Kw est significativement supérieur a 1, ce qui indique un effet supra-additif suite a une pré-

exposition des cellules au cuivre.
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Tableau 22 : Production d’ERO mesurée apres pré-exposition au cuivre puis exposition a I’HTO en
mélange avec du Cu, et valeur correspondante du coefficient d’interaction pour chaque ratio
HTO/Cu. Les valeurs indiquées correspondent a I’'IC95; (***) indique les différences statistiques par

rapport a la condition contréle/contréle ; p<0,001(Test non paramétrique de Wilcoxon)

Production d’ERO Kw
(x 10* UA fluorescence pour 10° cellules)
HTO
(kBqmL™) Controle
Cu (16) 158 2 849 158 2 849
(nmol L™
Controle (28) 1,0-1,6 1,7-2,3 1,4-2,1
146 1,6 -2,2 2,6 —3,0%**  20-32%**| 1,03-1,36 1,02-1,50
714 1,5-22 2,7-3,1%*¥*%  26-34%*| 1,11-1,71 1,361,606
5154 1,8 — 2,8%** 3,1 =3,6%** 38—-42%¥*%| 1 11-1,46 1,44-2732

En conclusion, comme [’avaient observé Bhargava et al. (2008) sur des cellules
cyanobactériennes (inhibition de la production d’oxygene, de la fixation du carbone et du
contenu en ATP et en NADPH), une pré-exposition de cellules photosynthétiques au cuivre
induit une augmentation de la toxicité des rayonnements (ici ). De plus, 1’absence de pic de
production d’ERO suite a une exposition a ’'HTO (apres 1h40 de pré-exposition des cellules
au cuivre) est a discuter vis-a-vis de I’action du systéme antioxydant des cellules résultant

d’une pré-exposition au cuivre.

Effet d’une exposition simultanée au mélange HTQ/Cu sur la production d’ER

Les cellules de Chlamydomonas reinhardtii ont été exposées simultanément a un
mélange HTO/Cu. Les résultats de ces expositions simultanées sont représentés a la Figure 43
pour deux conditions (HTO 158 kBq mL™ + Cu 28 nmol L et HTO 158 kBq mL™ + Cu
5154 nmol L™), les profils des autres conditions étaient similaires (Annexe 7). Lorsque les
cellules sont exposées simultanément a ces mélanges, un pic de production d’ERO est mesuré
apres 17-21 min d’exposition. Apres ce pic, la production d’ERO décroit durant 25 min (entre
20 et 45 min d’exposition). La derni¢re partie de la courbe (45 min — 1h40) montre une

augmentation lente mais continue de la production d’ERO.

123



8,E+04 o
A 060 HTO 158 kBq mL"
;: o ©%% * + Cu 28 nmol L
g 6,E+04 - OOM
@2 ><>< _1
- < HTO 158 kBq mL
8 4E+04 1 x WMW ——" ° +Cu5 154 nmol L
Q Pa%S
2 O x
2
S 2,E+04 -
= X
<
)
0,E+00 |
0:00 1:00

Temps (h)

Figure 43 : Production d’ERO en fonction du temps, mesurée par la fluorescence de la DCF (1,505 /
Aem 530 nm) apreés exposition simultanée au cuivre (28 ou 5 154 nmol L) et a I’HTO (158 kBq mL™,

moyenne, n=4)

Les résultats obtenus ont été utilisés afin de calculer un coefficient d’interaction
(Tableau 23). Aucune différence statistique n’a pu étre mise en €vidence entre les différents
Kw par rapport a 1 (manque de données par condition). Néanmoins, si I’ensemble des Kw
(obtenus pour chaque ratio HTO/Cu) sont poolées, un Kw global de [1,2 — 1,5] (IC95) est
obtenu. Ce Kw est significativement supérieur a 1 ce qui indique un effet supra-additif suite a

une exposition au mélange HTO/Cu.
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Tableau 23 : Production d’ERO obtenue aprés 1h40 min d’exposition au cuivre et a I'HTO en
mélange, et valeur correspondante du coefficient d’interaction Kw . Les valeurs indiquées
correspondent a 1C95; (*) indique les différences statistiques par rapport au contréle (alpha < 0,05

(*), 0,001 (**), comparaison multiple et correction de Holm).

Production d’ERO Kw
(x 10* UA fluorescence pour 10° cellules)
HTO
(kBqmL™) Controle
Cu (16) 158 2 849 158 2 849
(nmol L™)
Controle (28) 3,7-4,4 4,7-5,7 4,8-6,0
146 4,0-5,1 57-6,5%  57-7,7¥* 1,1-22 1,0-1,8
714 4,6 —5,6 6,4 —7,0%** 64 -74%* 10-18 1,2-1,6
5154 5,9 — 7,6%** 8,1 -9,1*¥** 92_9R8***| [1-14 1,2-1,7

Le profil cinétique de production d’ERO est, contrairement aux résultats obtenus aprés
pré-exposition des cellules au cuivre, proche de la cinétique mesurée lors de 1’exposition des
cellules a I’HTO seul (Figure 38 page 106). Cependant le pic de production maximale est
décalé dans le temps de 1 a 5 min environ. Ceci peut s’expliquer par la production accrue
d’ERO suite a D’exposition simultanée a deux substances induisant un stress oxydant
supérieur. Enfin, dans le cas d’une exposition des cellules a ’HTO uniquement (Figure 38
page 106), un palier de production d’ERO ¢était observé sur la derniere partie de la courbe. De
méme, une valeur constante était atteinte lors de I’exposition des cellules au cuivre (Figure 30
page 81). La production continue d’ERO lors de I’exposition simultanée au cuivre et a ’HTO
semble révéler une incapacité des cellules a prendre en charge sur le long terme la production
d’ERO.

En mélange avec le cuivre (simultané ou pré-exposition au cuivre), I’HTO induit donc
un effet supra-additif sur la production d’ERO. Ces résultats sont cohérents avec une
augmentation similaire mesurée aprés exposition de cellules cyanobactériennes (Anabaena
doliolum) aux UV-B faisant suite a une pré-exposition au cuivre obtenus chez des cellules
pour différent paramétres de mesure (inhibition de la consommation d’oxygéne, fixation du
¢, contenu en ATP et en NADPH; Bhargava et al., 2008).

Dans notre cas, ce résultat resterait a confirmer par une autre méthode de dosage des

ERO. En effet, les métaux de transition, comme le cuivre, constituent des activateurs
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potentiels de la réaction d’Haber-Weiss (Riley, 1994; Halliwell et Gutteridge, 2007)
engendrant la formation de HO® a partir de H,O, (Riley, 1994). Notre sonde, H,DCF-DA,
n’est pas sensible a HyO, (Crow, 1997), mais est oxydée par de nombreux ERO (i.e., HO®,
HOCI, ONOO", ROO,°*, RO®), incluant ceux formés via la réaction d’Haber-Weiss. Cette
action du cuivre sur la production de radicaux et la spécificité de la sonde utilisée pourraient

expliquer I’effet supra-additif observé lors du mélange HTO/Cu sur la production d’ERO.

Discussion ; effet du mélange HTQ/Cu sur ’algue Chlamydomonas reinhardtii

L’ensemble de ces expérimentations nous améne a mesurer un effet supra-additif du
mélange HTO/Cu envers la production d’ERO de notre modele biologique. Cet effet supra-
additif observé sur la production d’ERO peut s’expliquer de plusieurs fagons. Tout d’abord,
I’augmentation de ’affinité¢ des cellules envers le cuivre en présence d’HTO (1 132 kBq
mL™") qui a été établi dans cette partie est une des premicres explications possibles. En effet,
les cellules sont confrontées a une plus rapide augmentation de la concentration en cuivre
intracellulaire (affinité plus forte des cellules vis-a-vis du cuivre en présence d’HTO a 40
min). Etant donné que le cuivre est un oxydant reconnu, cette augmentation a 40 min de la
concentration en cuivre internalisé justifie la production accrue d’ERO lors de I’exposition
des cellules algales au mélange HTO/Cu.

D’autres explications sont néanmoins envisagées. En effet, cet effet supra-additif du
mélange HTO/Cu peut étre di a des interactions spécifiques au niveau de ’efficacité du
systéme antioxydant des cellules:

1)- Ieffet du cuivre sur le pool de GSH : les phytochélatines, synthétisées depuis le pool

de glutathion (Figure 44), sont connues pour chélater les métaux comme le cuivre quand
ceux-ci sont en exces dans une cellule algale (Morelli et Scarano, 2004). De ce fait le pool de
glutathion sera moins disponible en présence de cuivre pour le systeme antioxydant cellulaire.
Néanmoins, Ahner et al. (2002) ont montré qu’aprés 2h d’exposition au cuivre d’une espece
de diatomée, le taux de GSH ne diminuait que légérement. De ce fait, cette premicre
hypothese ne semble pas pouvoir étre la cause d’interaction. Néanmoins, il serait nécessaire
de mesurer le taux de GSH lors de ’exposition des cellules aux Cu et a I’'HTO, seul et en

mélange.
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Figure 44 : Utilisation du pool de GSH par les diverses activités antioxydantes cellulaires (d’aprés

Ahner et al.,, 2002)

2)- ’effet des rayonnements sur les molécules thiol : Strid ez al. (1994) ont montré que
les molécules thiol étaient sensibles aux radiations telles que les UV-B. De la méme manicre,
une altération directe des molécules thiol est possible par les radiations 3, ce qui induirait une
baisse de I’efficacité du systeme antioxydant des cellules. Dans cette étude, il n’a pas été
possible de mesurer le taux de GSH ou d’autres molécules thiol de faible poids moléculaire en
raison des larges volumes d’algues nécessaire pour cette analyse (500 ml ; Ahner et al., 2002).
En effet, la manipulation des ¢éléments radioactifs est contrélée en activité. De ce fait la mise
en place de ce protocole nous permettrait d’exposer les algues a une activit¢é en HTO
maximum de 35 kBq mL™. Or, 40 kBq mL™" est la plus petite concentration testée induisant
un effet sur la production d’ERO.

Enfin, cet effet supra-additif du mélange sur la production d’ERO n’est pas répercuté
sur le taux de croissance cellulaire. Ce résultat est tout a fait cohérent avec 1’absence d’une
augmentation de la concentration en cuivre internalis¢ sur le long terme chez des cellules

exposées a un mélange HTO/Cu.
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4. DISCUSSION GENERALE
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Afin de répondre a 1’objectif de cette étude, a savoir déterminer 1’effet du mélange
HTO/Cu envers Chlamydomonas reinhardtii, au niveau de ’entrée du cuivre et au niveau du
taux de croissance et de la production d’ERO, plusieurs étapes ont été nécessaires.

Dans un premier temps, afin de mesurer la production d’espéces réactives de I’oxygeéne
(ERO) chez notre modele biologique, une mise au point expérimentale a été réalisée. La
portée expérimentale de ce dosage par utilisation de H,DCF-DA sera détaillée afin de faire
ressortir les avantages et les limites de cette technique ainsi que de discuter des résultats
obtenus au vu de ces limitations. Le dispositif d’irradiation y continue sera également discuté
afin d’évaluer sa réutilisation et de déterminer les mesures complémentaires qu’il serait
nécessaire de réaliser pour définir la validité de ce dispositif. L’utilisation de ces deux
méthodes nous ont permis de mesurer une prise en charge rapide des ERO par le systéme
antioxydant des cellules algales lors d’expositions continues des cellules a des rayonnements
B et y. Ces résultats seront analysés en termes d’efficacité des radiations sur la production
d’ERO.

A la suite de ces développements, 1’effet de I’'HTO ainsi que sa métabolisation ont été
mesurés sur notre modele biologique, Chlamydomonas reinhardtii. Le dosage du tritium
organique a permis de constater une métabolisation de 1’eau tritiée dans la matrice algale
(+15%). Cette métabolisation sera évaluée en termes d’exposition des organismes via la
chaine trophique. En ce qui concerne les effets de I’HTO, la production d’ERO s’est révélée
un marqueur d’exposition sensible & 'HTO (0,13 pGy h™' - 40 kBq mL™" - induisent une
augmentation significative du stress oxydant) alors que la mesure du taux de croissance est un
bon marqueur d’effet, méme s’il s’est avéré peu sensible (25 % d’inhibition de la croissance a
172 pGy h™' - 52 MBq mL™). Enfin, aucun effet n’a été mesuré sur 1’activité photosynthétique
lors d’exposition & de si faibles débits de dose (47 uGy h™' - 14 MBq mL™). Ces données
seront discutées avec les données d’effet de ’HTO présentes dans la bibliographie.

Dans un dernier temps, les effets de ’HTO en mélange avec du cuivre ont été testés afin
de répondre a 1’objectif général de cette étude. Nos résultats ont mis en évidence une affinité
accrue du cuivre pour les cellules lors d’exposition en mélange. Cette augmentation de
I’affinité des cellules vis-a-vis du cuivre en présence d’HTO semble pouvoir expliquer I’effet
supra-additif observé sur la production d’ERO (que ce soit lors de mélanges simultanés ou
apres pré-exposition des cellules au cuivre puis exposition a I’HTO). Néanmoins, sur le taux
de croissance, 1’effet a long terme (96h) du mélange est additif, en lien probable avec une

concentration internalisée en cuivre qui reste inchangée a 96h en présence d’HTO. Ces points
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seront ¢galement détaillés et des hypothéses d’actions seront proposées afin d’expliquer cette
interaction en mélange sur la production d’ERO.

L’ensemble de ces points de discussion sont détaillés ci-dessous en quatre parties. Tout
d’abord, une analyse critique des méthodes et approches utilisées est réalisée. Ensuite, les
effets de ’HTO seul sont évalués en termes de dose et d’efficacité biologique. La production
d’ERO sous forme de pic est également abordée en lien avec I’activation du systéme
antioxydant. La troisieme partie regroupe les effets du mélange. Sont notamment discutés
’utilisation de I’indice d’interaction utilis¢ et ’effet de I’HTO sur I’internalisation du cuivre.
Enfin, les conséquences de ces résultats en termes d’évaluation des risques écologiques du

tritium sont présentées.
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4.1. ANALYSE CRITIQUE DES OUTILS ET DES

APPROCHES UTILISEES

Au cours de cette étude, afin d’atteindre les objectifs fixés, un certain nombre de
protocoles a di étre testé et développé. Cette partie est consacrée aux avancées permises par

ces mises au point, mais aussi les limitations des méthodes utilisées.

4.1.1. Dispositif d’irradiation 7y continue en microplaque

(potentiels et limitations)

Afin de pouvoir comparer les effets des radiations provenant de contamination de
cellules algale a I’'HTO, un dispositif d’irradiation y continue a été¢ mis en place a partir du
protocole de mesure de la production d’ERO en microplaque. L’ajout d’une source de
B7Cs/*™Ba au centre d’une microplaque permet d’obtenir un dispositif d’irradiation
continue. L’avantage de ce dispositif repose sur le fait que les cellules sont irradiées en
continu méme pendant la lecture de la fluorescence, dans un spectrofluorimétre. A titre
comparatif, les études réalisées jusqu’a ce jour a notre connaissance utilisaient des irradiations
breves de forte dose, découplées de la mesure d’effet effectuée apres irradiation. C’est ainsi
que par exemple une augmentation du stress oxydatif lors d’irradiation y (*°Co, 1 500 Gy) a
¢té mesurée chez Anacystis nidulans (Agarwal et al., 2008). Dans notre étude, lors
d’exposition continue, dés 15 min d’exposition a des doses de 0,08 uGy (yirradiation
continue & 0,33 uGy h') et 0,04 pGy (HTO irradiation continue a 0,13 pGy h™), une
induction significative de la production d’ERO a pu étre mesurée. Du fait d’une irradiation
continue, les doses induisant un effet sont beaucoup plus faibles.

Bien que les avantages de cette technique soient certains, il est nécessaire de rappeler
les limitations mises en évidence. Tout d’abord, les débits de doses testés sur une méme
plaque sont proches. De ce fait, plusieurs séries d’exposition en parallele doivent étre
réalisées. De plus, aucun controle ne peut étre réalisé puisque tous les puits de la plaque
recoivent une dose non négligeable. Enfin, entre les huit puits considérés comme des
réplicats, une variation du débit de dose moyen (au centre du puits) de 13% a été calculé. Ce

constat est a mettre en paralléle avec les plus grandes variations de mesure d’ERO (IC95)
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obtenues suite a des irradiations y (50 639 UA fluorescence pour 10° cellules +/- 27% aprés
16 min d’exposition a 3 278 pGy h™) comparé a des expositions des cellules a I"'HTO pour
lesquels les variations de débits de doses interpuits sont nulles (42 952 UA fluorescence pour
10° cellules +/- 14% aprés 16 min d’exposition & 9 uGy h™).

En prenant en compte ces limitations, ce type de dispositif pourra cependant étre
réutilisé pour mesurer le taux de croissance ainsi que pour la mesure de marqueurs nécessitant
la lecture d’une émission lumineuse pour divers organismes de petites tailles en microplaque.
Une mesure expérimentale des dépots de dose dans les puits devra cependant €tre envisagée

afin de vérifier les calculs effectués pour estimer les doses d’exposition.

4.1.2. Mesure des ERO par utilisation de H,DCF-DA (avantages

et limitations)

Les rayonnements ionisants vont agir sur les cellules de deux facons. De maniére
directe par ionisation des molécules (possibilit¢ de réparation par recombinaison ou don
d’¢lectron, en fonction du nombre de groupement thiol dans la cellule) et de fagon indirecte
par formation de radicaux hydroxyles (a partir des ERO générés par les rayonnements
ionisants ; Lee et al., 2001 ; Zaka et al., 2002). La majeure partic des effets dus aux
rayonnements ionisants (paragraphe 1.2.2) est transmise par les especes réactives de
I’oxygéne (ERO). Ceci se fait notamment par la radiolyse de 1’eau (Tulard et al., 2003). Le
protocole de mesure développé ici a permis de mesurer la production d’ERO dans le temps.
Cette mesure a notamment permis de visualiser les temps de réponse rapide des systémes
oxydants et antioxydants cellulaires lors d’exposition des cellules au cuivre et aux radiations.

L’utilisation de la sonde H,DCF-DA présente I’avantage de mesurer 1’état oxydant
général des cellules. En effet, le stress oxydatif est le résultat d’un déséquilibre de la balance
entre oxydants et antioxydants cellulaires. De nombreuses méthodes de dosage reposent sur la
mesure particuliére de certaines des enzymes antioxydantes. Or une information ponctuelle
sur une enzyme antioxydante ne permet pas de mesurer le dépassement des capacités
antioxydantes cellulaires (ERO non pris en charge). C’est ce que nous permet ici I’utilisation
de cette sonde, méme si cette mesure ne pourra étre considérée que comme une premicére
approche. En effet, dans une optique de définir le mode d’action exact de ’HTO sur le stress
oxydant, cette méthode ne nous a permis que d’émettre des hypotheses quant a 1’origine

potentielle de la baisse du niveau d’ERO cellulaire mesuré (probablement di a la mise en
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place du systéme antioxydant). Afin de confirmer 1’action du systéme antioxydant, une
mesure particuliére des enzymes impliquées devrait alors étre réalisée.

De plus, I'utilisation de la H,DCF-DA présente des limitations. Tout d’abord, nous
avons mesuré une auto-oxydation de la sonde lors d’expositions a des radiations ionisantes ce
qui réduit le temps possible de la mesure de la cinétique de production d’ERO. La sonde se
dégrade également en présence de lumicre ce qui exclu de réaliser une mesure du stress
oxydant lors d’exposition des cellules dans des conditions d’illumination. Or, I’état
physiologique des cellules algales est différent a la lumiere et a I’obscurité. En effet, a
I’obscurité, les cellules sont physiologiquement moins actives ce qui peut induire des
différences de production d’ERO. Enfin, lors d’expositions au mélange HTO/Cu, une
spécificité de la sonde induit probablement une amplification de la réponse. En effet, le cuivre
via la réaction d’Haber Weiss va engendrer la création de radicaux (dosé par la sonde) a partir
du H,O; (non reconnu par la sonde).

En conclusion, cette sonde se réveéle un outil intéressant afin d’observer la réponse
précoce résultant d’un stress oxydant. Néanmoins, son utilisation demande des vérifications
préalables dans le cas d’expositions a des rayonnements ionisants et il n’est pas possible de
conclure quant aux mécanismes d’action sous-jacent aux observations réalisées sur cette

simple mesure.
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4.2. CONNAISSANCES ACQUISES SUR LES EFFETS DE
L’HTO

En amont de ce travail, aucune analyse regroupant plusieurs parametres d’effet n’avait
été entreprise concernant I’effet du trittum sur un méme organisme d’étude. De plus,
concernant les données sur des organismes végétaux, seule des études concernant les effets
sur le taux de croissance ainsi que sur les voies d’exposition avait été réalisées, mais sans lien
avec un calcul de débits de dose d’exposition, alors que les effets observés dans la littérature
sur d’autres organismes sont reportés pour de faible doses radiologiques d’exposition qui sont
sans effet lors d’exposition a d’autres types de rayonnements (exemple : y).

Dans ce contexte, I’effet de I’HTO a ¢été mesuré sur trois parametres d’effet de notre
modele biologique afin de définir la sensibilité¢ de ces parameétres. En parallele, une étude
approfondie des voies d’exposition a été effectuée afin d’estimer I’impact de la métabolisation
du tritium sur les doses d’expositions. Enfin, ces effets ont été comparés a ceux résultants

d’irradiation y (dont les calculs de dose sont plus précis).

4.2.1. Exposition a I’HTO (difficultés expérimentales et

caractérisation du débit de dose)

Afin de relier les effets de I’'HTO a des débits de dose dans I’optique notamment de
comparer nos résultats avec ceux obtenus lors d’exposition d’autres organismes a ces mémes
radiations ou bien avec ceux résultant de débits de dose provenant de radiation y, toute une
partie de cette ¢tude a consisté a caractériser les voies et niveaux d’expositions de notre
modele biologique a I’HTO. Les résultats obtenus mettent notamment en évidence la volatilité
de ’HTO, ce qui engendre des contaminations inter-conditions ainsi que des fluctuations des
conditions d’expositions externe aux cellules au cours du temps. De plus, la métabolisation de
I’HTO sous forme de tritium organique dans la matrice algale augmente de fagon non
négligeable la voie d’exposition interne des cellules (environ 15%). Néanmoins, le probleme
majeur dans la conversion des activités d’expositions en débit de dose repose sur la taille de
I’organisme (5 um de diamétre environ) par rapport aux parcours libre des rayonnements 3 du

tritium dans I’eau (0,56 um ; NCRP, 1979). La probabilité¢ de dépot de 1’énergie sera donc tres
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faible et difficilement calculable. Dans ce contexte, la plupart des études prennent pour mode
de calcul I’hypothése d’un dépot total (Hagger et al., 2005). Cette hypothese majore les débits
de dose d’exposition en considérant que I’ensemble de I’énergie des radiations sera déposée
dans I’organisme. Bien qu’étant conservative, dans le cadre d’utilisation en évaluation des
risques, cette estimation ne permet pas de connaitre précisément les doses regues par ces
organismes. Malgré ce débit de dose majorant, les effets du tritium ont été mesurés a des
débits de dose d’exposition beaucoup plus faible que dans le cas d’exposition a des radiations

Y, comme le montrent les résultats obtenus dans cette étude sur la production d’ERO.

4.2.2. Production d’ERO

L’effet le plus sensible de ’HTO est une induction de la production d’ERO suite a des
expositions de 40 kBq mL™". Bien que I’action du systéme antioxydant vienne réduire le taux
d’ERO cellulaire, ce taux reste important (2 100 min) et pourra engendrer potentiellement des
dommages a I’ADN, aux protéines et aux lipides (paragraphe 1.2.2.2). Cependant seul de
faibles effets ont pu étre mis en évidence lors d’exposition des cellules a de si faible doses
d’HTO (inhibition du taux de croissance cellulaire aprés 96h d’exposition a4 59 MBq mL""
d’HTO, 14 MBq mL™" sont sans effet sur I’activité des photosystémes). Ceci semble plutdt
confirmer 1’action des ERO lors de leur présence en faible concentration dans les mécanismes
de signalisation cellulaire (Leach et al, 2001). Cette action des ERO dans la mise en place
précoce de mécanismes de réparation par exemple pourrait ainsi expliquer 1’effet protecteur
de radiations a faibles doses (Feinendegen, 2005). Bien que ce résultat soit assez nouveau,
Knauert et Knauer (2008) et Szivak et al. (2009) avaient déja pu mettre en évidence une
augmentation des ERO lors d’exposition de cellules algales au cuivre sans pour autant noter

d’effet toxique sur I’activité des photosystémes.

4.2.3. Efficacité biologique de ’'HTO

Les rayonnements [ provenant de ’HTO auront de par leur nature particulaire
(€lectron) une toxicité forte vis-a-vis des organismes vivants en comparaison a des
rayonnements ¢lectromagnétiques (exemple : photons, y). Sur ’homme, afin de comparer
I’ensemble de ces rayonnements entre eux, un facteur d’effet biologique relatif est attribué
aux rayonnements en fonction de leur énergie ainsi que de leurs types d’émissions

(particulaire ou électromagnétique) : RBE (Relative Biological effectiveness). Ce facteur est
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calculé a partir de la dose de rayonnement de référence (le plus souvent X) nécessaire pour
produire le méme effet biologique que celui mesuré apres exposition a un autre rayonnement
et ce sur le méme parametre d’effet stochastique (de type cancer). Le RBE des rayonnements
est de 1 pour les émetteurs B et y. Néanmoins, le trittum est une exception puisqu’une
pondération de 3 lui est actuellement appliquée (Environnement Canada, 1999). Ce facteur 3
est surtout attribué au tritium par sécurité, étant donné le peu de mesures connues quant a la
toxicité de cet ¢lément (Pentreath, 1998). Ce facteur de pondération correspondant a 1’effet
biologique attendu. Plus ce facteur est important plus la toxicité des rayonnements sera forte.
La validité de I’approche RBE pour des effets déterministes (non stochastiques) sur les
espéces non humaine est encore en discussion. Néanmoins, nos résultats permettent d’établir
une comparaison de 1’effet de ’'HTO sur la production d’ERO par rapport a I’effet induit sur
ce méme parameétre lors d’exposition y continue. Ceci nous permet de souligner I’effet
biologique supérieur de ’'HTO. En effet, la méme production d’ERO est mesurée apres 9,4
uGy h' lors d’une exposition a I’HTO et aprés une exposition de 3 278 pGy h' lors d’une
irradiation y. Bien que des mesures de confirmations pour différents débit de dose soient
nécessaires (en particulier un raffinement de la détermination des débits de doses externes et
internes), il semble donc que la définition d’un facteur d’efficacité biologique pour le tritium

soit justifié.
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4.3. ANALYSE DES EFFETS DES SUBSTANCES EN

MELANGE

4.3.1. Modele d’analyse d’une déviation depuis [’hypothése

d’additivité

Pour I’analyse de la toxicité des substances en mélange, 1’absence de courbe dose-
réponse dans le cas d’exposition de notre modele biologique a ’HTO a rendu inapplicable les
modeles classiques de mélange. Néanmoins, une alternative proposée par Geras'kin et al.
2005) nous a permis de mesurer des effets supra-additifs lors du mélange HTO/Cu. Cet indice
d’interaction utilisé est proche du mod¢le IA. Dans notre cas, nous avons di pooler les Kw
obtenus pour différents ratios de mélange (n=4 pour chaque ratio) entre eux afin de pouvoir
mettre en évidence une différence significative par rapport a 1. De ce fait, seul un effet supra-
additif global du mélange HTO/Cu a pu étre mis en évidence.

Le risque de cette approche est de définir une interaction (effet déviant de 1’additivité
globale) alors que seuls certains ratios de mélange sont concernés ou que le sens de
I’interaction varie (interactions sub-additives ou supra-additives en fonction des ratios d’un
méme mélange). Or comme cela a été défini dans le paragraphe 1.1.2, les interactions peuvent
étre ratio-dépendantes. Si nous avions pu utiliser les modeles classiques CA et 1A, nous

aurions obtenu une information pour chaque ratio séparément.

432. Effet de ’HTO en mélange avec du cuivre

En mélange avec du cuivre, aucune interaction avec de ’HTO n’a pu étre mesurée sur le
taux de croissance de notre modéle biologique. Cependant sur la production d’ERO, une
interaction HTO/Cu a été identifiée pour des expositions a ’HTO de 40, 158 et 59 000 kBq
mL™". Cette interaction sur la production d’ERO a été observée lors d’expositions simultanées
des cellules au mélange, mais aussi aprés une pré-exposition des cellules au cuivre avant
I’ajout de ’HTO.

Une explication de cette augmentation de I’effet des substances en mélange est apportée
par les résultats concernant I’entrée du cuivre en présence d’HTO (1 132 kBq mL™). En effet,

I’affinité des cellules pour le cuivre est augmentée lors d’expositions en mélange. Cette
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observation a été¢ mesurée sur un temps cohérent avec la production d’ERO (a 40 min) et vient
confirmer les observations de différents auteurs concernant 1’entrée accrue des métaux lorsque
les cellules sont soumises a un rayonnement ionisant (Rai et al., 1998). Cependant, sur le long
terme, le cuivre internalisé n’est pas différent (pour des conditions d’exposition spécifiques)

ce qui permet d’expliquer I’absence d’effet supra-additif sur le taux de croissance cellulaire.

4.3.3. Implication en radioécologie

Lors de I’exposition d’organismes a des substances stables, des effets supra- et sub-
additif ont pu étre reportés. Dans le domaine de la radioécologie, la détermination des effets
des substances radioactives en mélange est encore peu étudiée. Cet aspect de la radioécologie
est cependant un des points a prendre en considération afin de réduire les incertitudes lors de
I’estimation de I’impact environnemental des rejets radioactifs (Salbu, 2009). Cet auteur
pointe notamment I’importance de mesurer les effets de mélange de substances stables,
organiques et radioactives au niveau de la production de radicaux libres. En effet, des effets
supra-additif sur ce paramétre, commun pour plusieurs contaminants, entraineront
potentiellement des dommages a I’ADN et aux membranes des organismes, engendrant des

dysfonctionnements cellulaire (Figure 45).

‘ Métaux ’ |Radi0nucléides| | Organiques ’

\[ o }/

Oxydations des
membranes
cellulaires

Cassures a
’ADN

\ /

Mort cellulaire

Réparation cellulaire

Erreur de réparation
cellulaire

Figure 45 : Action simultanée supposée de substances en mélange avec des radionucléides au niveau

de la production d’ERO (d’apres Salbu, 2009)

Les résultats obtenus dans notre étude mettent en évidence de telles interactions sur la

production d’ERO. De ce fait, le modele conceptuel proposé par Salbu (2009) est en partie
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vérifié pour le cas d’étude traité, a savoir la production d’ERO lors de I’exposition
d’organisme a des mélanges métal (cuivre) / radionucléide (trittum). Néanmoins, les
conclusions en termes de conséquences (cassures d’ADN, oxydation des membranes...)

restent encore a étre validées par des mesures complémentaires.
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4.4. IMPLICATION EN TERME D’EVALUATION DES

RISQUES ECOLOGIQUES

Notre étude apporte de nouvelles données sur 1’exposition et les effets du tritium envers
les producteurs primaires. Ces données seront potentiellement utiles dans le contexte actuel
ou les rejets environnementaux en trittum sont plus que jamais d’actualités : 1’utilisation
prolongée des barres de combustibles et démantélement des CNPE en fin de vie engendrent
une augmentation des rejets en HTO ; les rejets du futur réacteur a fusion nucléaire ITER en
HTO sont estimés a 537 x 10° GBq par an (Guétat et al., 2008). Cette valeur est & mettre en
relation avec les 40 000 GBq par an autorisé a étre rejeté a I’heure actuelle pour des tranches

de 1 450 MWe (Pierrard, 2008).

4.4.1. Niveaux d’effets observés au regard de I’exposition des

écosystémes aquatiques a ’HTO

Les effets de ’HTO mesurés dans notre étude 1’ont été pour des activités largement
supérieures aux valeurs couramment observées dans les cours d’eau en amont des CNPE en
termes d’activité d’exposition a ’'HTO (paragraphe 1.1). Méme si dans les riviéres les plus
contaminées, des niveaux de 8 kBq mL™ ont pu étre mesurés (Makhijani et Boyd, 2004), ce
niveau est exceptionnel. Les valeurs testées dans notre étude se rapprochent de ’activité des
rejets avant leur dilution dans le milieu (0,6 — 4 kBq mL™"; Pierrard, 2008). Avant dilution,
I’effet de ces rejets ne sera donc pas négligeable.

Cette ¢tude a aussi permis de mettre en évidence une accumulation du trittum organique
dans les cellules de Chlamydomonas reinhardtii. Comme nous 1’avons discuté précédemment,
cette accumulation de tritium sous forme organique dans la matrice algale ne sera pas sans
effet sur la dose regue par les organismes (+15%), méme si celle-ci reste trés faible. De plus
ce tritium organique exposera les organismes a plus long terme au tritium. En effet, une fois
incorporé a la matiére organique, méme si les conditions dans le milieu change (baisse de la
concentration en HTO dans le milieu d’exposition), les organismes seront toujours exposés au
tritium via la consommation d’algue (tritium organique) notamment, puisque le tritium

organique est persistant dans ce genre de matrice (Hunt ef al., 2010).
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4.4.72. Niveau de sensibilité des producteurs primaires a ’HTO

en comparaison des autres organismes aquatiques et implications en

termes d’évaluation du risque pour le cuivre

En ce qui concerne la sensibilit¢ du modele d’étude choisi au tritium, les organismes
végétaux se révelent étre d’une sensibilité du méme ordre de grandeurs que certains
invertébrés, c'est-a-dire pour des débits de dose faibles. En effet, 1,2 pGy h”' (LOEDR)
induisent des dommages a I’ADN chez la moule (Jha et al., 2005 ; Hagger et al., 2005), 3
uGy h' (EDRsg) induisent des anomalies du développement chez la daphnie (Gudkov et
Kipnis, 1996), 12,5 uGy h”' (LOEDR) sont responsables d’anomalies histologique chez
I’escargot (Cruz-Ramos et Carino, 1989), 42 uGy h' (EDRsy) ont des effets sur le
développement chez le pouce pied (Abbott, 1979). Au vu de ces valeurs les parameétres
concernant les dommages induit a ’ADN et ceux sur la reproduction des invertébrés
surviennent a de trés faibles débits de dose.

En termes d’évaluation des risques, les effets mesurés sur la croissance (stimulation et
inhibition) de notre modele photosynthétique sont un signe que le tritium peut potentiellement
engendrer des perturbations des écosystémes aquatiques (apport accru ou manque de matiére
organique respectivement). Les constatations effectuées pour le mélange binaire de tritium et
de cuivre montrent aussi 1’effet que pourrait avoir le tritium a augmenter I’internalisation et
I’effet des métaux traces. Cependant, ces résultats ne permettent pas de remettre en cause
I’évaluation actuelle qui est faite concernant la toxicité du cuivre envers les écosystémes
aquatiques, méme en mélange. En effet, I’interaction contastée 1’est pour des concentrations
en HTO beaucoup plus élevé que les concentrations environnementales. De plus, ces
constations devraient étre vérifi¢é pour d’autres mélange afin de confirmer la nécessité de
prendre en compte les interactions entre substances radioactives et chimiques dans les

méthodes d’évaluation des risques actuelles.
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En conclusion quant aux avancées apportées par cette ¢tude, bien que la production
d’ERO engendrée par I’HTO soit sans effet sur la croissance algale, cette production semble
étre responsable de l’augmentation de 1’affinité des cellules pour le cuivre et donc
d’interactions résultant du mélange HTO/Cu. Ces résultats apportent donc une observation
supplémentaire de 1’effet accru des substances en mélange lors d’expositions a un
rayonnement ionisant.

Néanmoins, en termes d’évaluation des risques, il est difficile de tirer une conclusion
claire de ces données. En effet, cette étude portant sur la recherche d’interaction entre
substances rejetées par des CNPE en fonctionnement normal s’est restreinte a 1’étude d’un cas
particulier qui est le mélange HTO/Cu en condition de laboratoire envers un organisme
aquatique mod¢le. Bien qu’une interaction ait été clairement mise en évidence dans ce cas
particulier, celle-ci n’est pas généralisable a I’ensemble des rejets de CNPE qui sont
notamment beaucoup plus complexes en termes de composition (mélange de nombreuses
substances). Afin de conclure sur la présence d’interaction entre substances présentes dans les
rejets de CNPE, une étude de plusieurs mélanges binaires ainsi que de mélanges complexes

devrait étre réalisée.

Cependant, cette premicre approche de I’effet de I’'HTO seul et en mélange envers un
organisme photosynthétique souléve un grand nombre de questions et ouvre de nombreuses
pistes de recherche dans 1’optique d’une meilleure compréhension des effets du tritium envers
les organismes afin de mieux évaluer les risques engendrés par des mélanges de substances
stables avec des rayonnements ionisants.

L’une des premicres perspectives intéressantes de ce travail serait notamment de
mesurer les niveaux de peroxydation des membranes biologiques afin de savoir si I’entrée
augmentée du cuivre résulte de ces dommages ou bien d’effet direct des ERO ou des
radiations sur les transporteurs membranaires par exemple. Enfin, afin de compléter ces
observations, la mesure de I’effet de ’HTO en mélange avec un autre métal permettrait de
comparer I’entrée des métaux dans des cellules soumises a un rayonnement.

Dans un second temps, et au vu des connaissances bibliographiques sur ce sujet, il
semble essentiel d’analyser les dommages a I’ADN afin de mettre en relation ces dommages
avec la production d’ERO. En effet, les rayonnements ionisants ont des effets directs et
indirects via les ERO sur ’ADN, dommages qui peuvent engendrer des mutations. A partir de

la technique de mesure des ERO il serait ainsi intéressant de distinguer la part de ces deux
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sources d’effet sur I’induction de cassures a I’ADN afin de mieux comprendre les
mécanismes d’action de I’HTO sur un organisme photosynthétique.

Enfin dans un dernier temps, il semble essentiel d’affiner les modeles de calcul de dose
afin d’évaluer plus précisément 1’efficacité biologique du tritium en comparaison aux
rayonnements y, dans une approche similaire a ce qui a déja été entrepris dans le domaine de
la radioprotection de ’homme. En effet, I’évaluation des risques passe notamment par une

connaissance précise des niveaux d’exposition.
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ANNEXE 1 : TEST TEMPS ET CONCENTRATION DES RINCAGES
AL’EDTA

Le cuivre présent dans le milieu d’exposition va €tre adsorbé a la surface des parois et
des membranes cellulaires. Une partie de cette fraction adsorbée sera ensuite internalisée dans
les cellules. Afin de pouvoir doser uniquement le cuivre internalisé, le cuivre adsorbé doit étre
¢liminé. Pour ceci, apres filtration, les cellules sont rincées avec du milieu de culture sans
cuivre ajouté contenant de PEDTA (1 ou 3 mmol L™). Cette étape de rincage est cependant
délicate puisque si les cellules sont rincées avec de trop fortes concentrations d’EDTA, les
membranes peuvent étre endommagées (modification des propriétés de perméabilité
membranaire suite a une désorption des ions Ca’" et Mg”™ notamment) et une partie du cuivre
internalisé sera alors emporté par ce ringage, faussant ainsi la mesure (Vaara, 1992).

Différents protocoles de ringage des cellules a ’EDTA existent : filtration (Fortin et al.,
2004), centrifugation (Franklin et al., 2000 ; Franklin et al., 2002). Lors de la désorption du
cuivre depuis une paroi algale, des molarités variables d’EDTA ont été utilisée allant de 0.1
mmol L™ chez Chlamydomonas variabilis (Bates et al., 1982) 4 20 mmol L™ (Singh et al.,
2004 ; Wilde et al., 2006) chez Chlorella sp. Macfie et al. (1994 et 2000) et Knauer et al.
(1997) ont respectivement utilisé 1 et 3 mmol L™ pour désorber le cuivre des parois de
Chlamydomonas reinhardtii par filtration. Afin de vérifier que le protocole utilisé par ces
auteurs est aussi efficace sur des cellules algales de Chlamydomonas reinhardtii (souche
11/32B), les cellules apres avoir été exposé a une concentration en cuivre de [1 — 1.1] umol
Lt (Cuyer ), ont été filtrées, puis rincées avec 5 mL de milieu HSM,oq contenant 1 mmol L' ou
3 mmol L' d’EDTA (2 min par ringage, de 1 a 10 ringages successifs) comme cela est

présenté dans le chapitre 2 paragraphe 2.2.1.2.

Un ringage des cellules avec 3 mmol L' d’EDTA engendre une désorption rapide du
cuivre jusqu’a une valeur seuil obtenue apres 25 - 30 mL de ringage (5 a 6 x 2 min ; Figure
46). Aprés le 7°™ rincage avec 3 mmol L™ d’EDTA, la quantité en cuivre désorbée augmente
brusquement pour atteindre aprés 10 rincages une valeur proche de celle dosée dans les
cellules a cette méme étape (cuivre internalisée = [5.2 — 8.5] x 10" nmol pm’z). Etant donné

qu’apreés 50 mL de ringage, la concentration totale désorbée rejoint la concentration en cuivre
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internalisée, on peut supposer que I’intégrit¢ des membranes a été endommagée par les
ringages successifs avec 3 mmol L™ d’EDTA.

Lors du ringage des cellules avec 1 mmol L™ d’EDTA, la quantité de cuivre désorbé
augmente progressivement jusqu’a 35 mL de ringage (7 x 2 min). Aprés 7 ringage avec 1
mmol L' ¢’EDTA, la quantité de cuivre désorbé ([2.5 — 3.5] x 107 nmol um™) est proche
des quantités dosées au pallier (25 mL =[2.7 —3.1] x 10" nmol um'z ;30mL=[29-33]x
10"% nmol pm™) lors du ringage avec la solution a 3 mmol L d’EDTA. Une valeur moyenne
de (3.0 +/- 0.4) x 107" nmol pm™ a été calculée a partir de ces données et sera attribuée a la
quantité totale de cuivre adsorbé aux cellules.

Le rincage des cellules avec 3 mmol L' d’EDTA reste le plus efficace puisqu’aprés
seulement 20 mL de ringage soit 4 x 2 min, 88% du cuivre est désorbé des parois. Lors du
ringage des cellules avec 1 mmol L' d’EDTA, il faut 6 ringages pour désorber la méme

quantité de cuivre (87%).

£
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= &
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Figure 46 : Evolution de la concentration en cuivre internalisée en fonction du volume de rin¢age a

I'ETDA (moyenne +/- SEM; n=3 ou 4) aprés 1h d’exposition des cellules a [1 — 1.1] umol L™ (Cityy,).

Etant donné que 7 ringages avec une solution 4 3 mmol L' d’EDTA engendrent des
dommages aux membranes cellulaires ce qui entraine le cuivre intracellulaire en supplément
de la fraction de cuivre adsorbé, un nombre de ringage inférieur a 7 sera utilisé. De plus, un

ringage avec une solution a 3 mmol L' d’EDTA est plus efficace qu’un ringage avec une
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solution contenant 1 mmol L' d’EDTA. Afin de réduire le nombre de ringage, la solution a 3
mmol L' d’EDTA sera utilisée dans cette étude. Pour la suite de cette étude, nous avons
retenu un traitement de ringage par 4 x 2 (5 mL) a 3 mmol L' d’EDTA dans du milieu
HSM,0q4 (désorbant 88% du cuivre adsorbé a la surface des cellules de notre modéle

biologique).
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ANNEXE 2 : EFFET DES RADIATIONS Yy SUR LA CROISSANCE

DE CHLAMYDOMONAS REINHARDTII

Protocole.

Afin de mesurer I’effet de rayonnement y sur la croissance de notre modéle biologique,
une expérimentation en microplaque 96 puits a été réalisée. Des microplaques transparentes a
fond plat ont pour ceci été utilisées. Dans ces plaques, 200 uL de suspension algale (diy. =
2 500 cellules mL™" ; HSMy,0q) préparée comme pour les autres expérimentations (chapitre 2
paragraphe 2.1.1.2) ont été introduit dans les 54 puits centraux de la microplaque, les puits du
tour ayant ét¢ rempli d’eau UHQ afin de réduire [’évaporation lors de [’exposition.
L’exposition des cellules a un rayonnement vy a été réalisée via une source de °'Cs située au
centre d’un incubateur disposant d’un systéme d’éclairage. Les microplaques ont été introduit
dans cet incubateur de fagcon séparée. Dans le premier cas, le chateau de plomb protégeant la
source de *’Cs a été baissé afin de réaliser un controle dans les mémes conditions de
température et d’éclairement. Dans le second cas, le chateau de plomb était en position haute
afin de permettre une irradiation des cellules. Cette irradiation correspondait, en fonction de
I’emplacement de la plaque par rapport a la source, 4 un débit de dose de 1 000 pGy h™'. La
densité cellulaire a été suivie chaque 24h par lecture de la fluorescence de la chlorophylle
(~Aex440 / Aem 680 nm) comme cela est expliqué chapitre 2 paragraphe 2.3.1. A ces méme
temps, la solution algale contenue dans les puits est homogénéisée afin d’éviter la

sédimentation des cellules et ainsi permettre une croissance optimale.

Résultats

Dans le Tableau 24 sont reportés les conditions initiale de température et d’illumination
lors des deux expositions succéssives. On peut constater que la température est assez
constante. Néanmoins 1’illumination est 13 % moindre lors de 1’exposition de la microplaque
chateau de plomb ouvert. Cette variation provient du caractére expérimental du dispositif

d’irradiation.
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Tableau 24: Température et luminosité mesurées dans l'incubateur en début d'exposition pour les deux

expériences réalisées (chateau de plomb ouvert et fermé)

0 pGy h'! 1000 pGy h'
(chateau de plomb fermé) (chateau de plomb ouvert)
Température dans 23.7 23.9
I’incubateur a t=0 (°C)
47.8 41.4

Luminosité dans 1’incubateur

at=0 (uE)

Sur la Figure 47 est reportée la croissance des cellules exposées ou non a des
rayonnements y (moyenne +/- SEM). La croissance suit une courbe sigmoide classique. Les
parametres de croissances déterminés a 1’aide du modele logistique a 3 parametres sont
reportés dans le Tableau 25. Une variation significative a été observée lors de I’exposition des
cellules & 1 000 uGy h™ par rapport a des cellules non exposées (chiteau de plomb fermé)
mais ces variations sont faibles (30, 11 et 8% pour les parametres taux de croissance maximal
(b), densité cellulaire maximale (d) et temps nécessaire pour atteindre 50% de la densité
cellulaire maximale (e)) et résultent principalement des différences d’intensité d’illumination
entre les deux conditions d’expositions réalisées a 1 semaine d’intervalle. En conclusion,
1000 pGy h' de rayonnements ysont sans effet (NOEC) sur la croissance de

Chlamydomonas reinhardtii.
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Figure 47 : Modélisation de la densité cellulaire estimée par mesure de la fluorescence de la
chlorophylle lors d’exposition des cellules dans incubateur délivrant 1 000 uGy h™ (chiteau de
plomb fermé = bruit de fond ; chdteau de plomb ouvert = 1 000 uGy h™). Ajustement du modéle

logistique a 3 parameétres aux données (moyenne +/- SEM ; n=54).

Tableau 25: Parametres de croissance estimés d'apres le modeéle logistique a 3 paramétres lors
d’exposition des cellules dans 'incubateur délivrant 1 000 uGy h™ (chdteau de plomb fermé = bruit
de fond ; chéteau de plomb ouvert = 1 000 uGy h™).

0 uGyh' 1000 uGy h’!

(chateau de plomb fermé¢) (chateau de plomb ouvert)

Paramétres

b (taux de croissance maximal,

C . 1.64 - 1.77 1.93 -2.04
division jour )
d (densité cellulaire maximale,
6 X 6.3-6.5 57-5.8
10° cellules mL™)
e (temps nécessaire pour atteindre
50% de la densité cellulaire 3.38-3.44 3.32-3.35

maximale, jour)
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ANNEXE 3 : TOXICITE DU CUIVRE SUR LA CROISSANCE DE

CHLAMYDOMONAS REINHARDTII APRES 96H D’EXPOSTION EN

MICROPLAQUE
=
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Figure 48 : Toxicité du cuivre envers Chlamydomonas rienhardtii mesurée sur la croissance cellulaire
lors d'exposition en Erlenmeyers. Calcul des CE50 et CE95 réalisé a ['aide du logiciel regtox (CE50
= [728 — 858] nmol L' et CE95 = [1 925 — 2 781] nmol L™).
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ANNEXE 4: EVOLUTION DE LA FRACTION EN CUIVRE

ADSORBEE ET INTERNALISEE DANS LE TEMPS

Afin de mesurer la cinétique d’adsorption et d’entrée du cuivre dans des cellules de
Chlamydomonas reinhardtii, celles-ci ont été exposées a une concentration en cuivre total de
481 nmol L™ (Cu*" = 66 nmol L™"). La fraction intracellulaire et adsorbée a été dosée suite a
la séparation réalisée par ringage des cellules 8 ’EDTA. La cinétique de la fraction de cuivre
adsorbé et internalisé en fonction du temps d’exposition est représentée Figure 49. En ce qui
concerne la fraction en cuivre adsorbé, un modele logistiques a 3 parametres a été ajusté aux
données. Ce modele permet de mesurer un équilibre rapide de la concentration en cuivre
adsorbé dés 0.25 h (15 min) d’exposition ce qui confirme les observations de Knauer et al.
(1997a). De plus, la concentration maximale adsorbée est de 3.9 x 107 nmol pm™.

La concentration en cuivre internalis¢é augmente linéairement entre 0 et 60 min
d’incubation (Figure 49). Aprés 60 min, la concentration en cuivre internalisée atteint une
constante. Ce temps d’entrée linéaire dans les cellules est supérieur a celui mesuré par Hill et
al. (1996) qui était de 5 min seulement. Cette différence peut s’expliquer par la souche de
Chlamydomonas reinhardtii utilisée (souche 11/32B dans cette étude et CC124 utilisée par
Hill et al. (1996) ainsi que par les milieux de culture qui étaient différent (HSM,0q4 dans cette
¢tude et milieu OECD utilisé par Hill ef al., 1996). Néanmoins, cette fraction internalisée est
inférieure a la fraction adsorbée (1,7 fois) comme I’avait montré Knauer et al. (1997a). Un
ratio du méme ordre de grandeur entre cuivre adsorbé et cuivre internalisé est obtenu dans

cette étude (1,7) et dans 1’étude de Knauer ef al. (1997a; 1,4)
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Figure 49: Cuivre intracellulaire et adsorbé (nmol um?) mesuré en fonction du temps aprés
exposition a 481 nmol L' de Cuy, (Cu2+ = 66 nmol L'I). Modeéle linéaire ajusté aux données
intracellulaire et modele logistique a 3 paramétres ajusté aux données cuivre adsorbée (moyenne +/-

SEM; n=3 ou 4).

L’entrée linéaire du cuivre dans les cellules a lieu entre 0 et 60 min. De ce fait les
expérimentations visant a déterminer les paramétres de flux d’internalisation du cuivre sur le
court terme peuvent avoir lieu apres des expositions au cuivre de 0 a 60 min. Afin de pouvoir
doser le cuivre internalisé méme lors d’expositions a de faibles concentrations en cuivre, un

temps d’exposition de 40 min a finalement été retenu.
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ANNEXE 5: LONGUEUR D’ONDE D’EXCITATION ET

D’EMISSION DE LA DCF

Les longueurs d’ondes utilisées dans les expériences pour doser les ERO sont variables.
En général deux couples de longueurs d’onde sont utilisés : celui de la H;DCF-DA (~Ax485 /
Aem 530 nm) (Babu ef al., 2003; Tannin-Spitz et al., 2005) ou celui de la DCF (~Aex505 / Aem
530 nm) comme cela est proné dans deux revues (Bartosz, 2006 ; Gomes et al., 2005). Nous
choisirons donc de lire la fluorescence de la DCF en mesurant la fluorescence émise a 530 nm
aprés une excitation a 505 nm comme cela a été¢ vérifi¢ expérimentalement (Figure 50). De
plus, on peut voir sur cette méme figure que les longueurs d’ondes sont inchangées en
présence d’algue (pas d’interférence avec la fluorescence de la chlorophylle). En parall¢le, la
linéarité de fluorescence de la DCF a été vérifiée (Figure 51). Cette linéairité est conservée

entre 0 et 300 nmol L™ (p<0.001).

Aem = 530 nm +05 Aexe = 505 nm
2.0E+05 - e 2,0E+05 530 nm >
IS
1 1,SE+05 ah
—_ 4 B .
9 1,5E+05 sans aigues § i £ N - - sans algues
] —avec algues 5} ., .
; 2 / \A —<avec algues
(o] .
£ 1,0E+05 1 § 1.0E+05 .
= =
< <
55,06+04 - = 5,0E+04 1
0,0E+00 4 0,0E+00 R
400 425 450 475 500 525 510 520 530 540 550 560 570 580 590 600
Longeur d'onde d'excitation (nm) Longeur d'onde d'émission (nm)

Figure 50 : Spectre d'excitation et d'émission de la DCF réalisé au spectrofluorimeétre
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Figure 51 : Linéarité de la fluorescence de la DCF en fonction des concentrations de DCF dans

du milieu HSMmod (Aex505 / Aem 530 nm, sans algue).
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ANNEXE 6 : EVOLUTION DE LA FLUORESCENCE DE LA DCF
LORS D’UNE PRE-EXPOSITION DES CELLULES AU CUIVRE PUIS

EXPOSITION A L’HTO

3,E+04

9

UA fluorescence (10" cellules)

2,E+04 -

x Cu 28 nmol L™
+ cau

oHTO 158 kBqmL"
sHTO 2 849 kBq mL"

1,LE+04 -

0,E+00 \ ‘ !
0:00 1:00 2:00 3:00
Temps (h )

Figure 52 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4505 / Aep 530 nm) au cours du temps apreés
pré-exposition au cuivre (28 nmol L) puis exposition a I’HTO (158 et 2 849 kBq mL™) de cellules de

Chlamydomonas reinhardtii (moyenne, n=4,).
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Figure 53 :

Evolution de la fluorescence de la DCF (20,505 / Aew 530 nm) au cours du temps aprés

pré-exposition au cuivre (146 nmol L) puis exposition a I’'HTO (158 et 2 849 kBq mL™) de cellules de

Chlamydomonas reinhardtii (moyenne, n=4).
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Figure 54 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4,505 / Ao 530 nm) au cours du temps apres

pré-exposition au cuivre (714 nmol L) puis exposition a I’'HTO (158 et 2 849 kBq mL™) de cellules de

Chlamydomonas reinhardtii (moyenne, n=4,).
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Figure 55 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4,505 / Ao 530 nm) au cours du temps apres
pré-exposition au cuivre (5 154 nmol L) puis exposition a I’'HTO (158 et 2 849 kBq mL™) de cellules

de Chlamydomonas reinhardtii (moyenne, n=4).
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ANNEXE 7 : EVOLUTION DE LA FLUORESCENCE DE LA DCF

LORS D’UNE EXPOSITION SIMULTANEE DES CELLULES AU
CUIVREET AL’HTO
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§ ® 4+ Cu28nmol L
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0:00 1:00 2:00
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Figure 56 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4505 / Aep 530 nm) au cours du temps apreés
exposition simultanée au cuivre (28 nmol L) et a I’HTO (16, 158 et 2 849 kBq mL™, moyenne, n=4)
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Figure 57 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4505 / Aep 530 nm) au cours du temps apreés
exposition simultanée au cuivre (146 nmol L) et a I'HTO (16, 158 et 2 849 kBq mL™, moyenne, n=4)
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Figure 58 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4505 / e 530 nm) au cours du temps apreés
exposition simultanée au cuivre (714 nmol L") et a I'HTO (16, 158 et 2 849 kBq mL™, moyenne, n=4)
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Figure 59 : Evolution de la fluorescence de la DCF (4505 / ey 530 nm) au cours du temps apreés

exposition simultanée au cuivre (5 154 nmol L) et a I’'HTO (16, 158 et 2 849 kBq mL", moyenne,
n=4)
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Les rejets d’effluents liquides des Centres Nucléaires de Production d’Electricité
(CNPE) sont constitués d’un mélange de substances stables et radioactives. L’exposition
d’organismes a des substances en mélange peut faire 1’objet d’interactions diverses,
conduisant a une augmentation ou a une diminution des effets observés. Afin d’identifier de
possibles interactions dans le cas de mélanges de substances caractéristiques (en termes de
toxicité et de quantité) des rejets de CNPE, I’effet d’'un mélange binaire composé de cuivre et
d’HTO a été étudié sur le modele d’algue unicellulaire Chlamydomonas reinhardtii. Dans un
premier temps, la toxicité de 'HTO a été analysée. L’HTO s’est révélée étre peu toxique
envers notre modele biologique. L’effet le plus sensible et le plus précoce est une
augmentation du stress oxydant (dés 40 kBq mL™ - 0.13 uGy h™). Lors de I’exposition des
cellules algales au mélange HTO/Cu, une interaction a été révélée au niveau du stress oxydant
cellulaire, celui-ci étant supérieur a une simple addition de 1’effet des deux substances. Cette
interaction peut s’expliquer par une augmentation de 1’internalisation du cuivre en présence
d’HTO, mais aussi potentiellement par des interactions toxiques directes (notamment sur les
processus de régulation du stress oxydatif). En conclusion, il a ét¢ démontré que 1’effet de
substances stables et radioactives en mélange peut étre supérieur a 1’addition. Bien qu’étant
uniquement réprésentative du mélange binaire HTO/Cu, cette étude montre néanmoins de
potentielles interactions entre substances stables et radioactives, a considérer lors de
I’évaluation des risques écologiques relatifs aux rejets de CNPE.

Mots clefs : Cuivre, eau tritiée, mélange, algue unicellulaire, toxicité, internalisation

Liquid releases by Nuclear Power Plants (NPP) are composed of a mixture of
radioactive and non-radioactive substances. When organisms are exposed to mixtures of
contaminants the resultant toxicity can be enhanced, or reduced, due to interactions. In order
to identify potential interactions between substances released by NPP, two substances
representative of such effluents (in term of toxicity and of quantity) were selected for studies:
Tritiated water (HTO) and copper (Cu). Effects of this binary mixture were studied on the
unicellular green algae Chlamydomonas reinhardtii. HTO, when examined along, was not
very toxic to C. reinhardtii. The most sensitive and early effect of HTO was an increase in
oxidative stress at concentrations of 40 kBq mL-1 (0.13 uGy h-1). Algae exposure to the
binary mixture HTO/Cu induced interactive effects on oxidative stress. Reactive Oxygen
Species production was higher from exposure to the mixture of contaminants than the
addition of the effect from each substance individually. This interaction was explained by an
enhanced copper uptake by the alge when in the presence of HTO. The observed supra-
additive effect could also be due to direct toxic interactions, especially on the antioxidant
system. To conclude, this study showed that the effects of a mixture of radioactive and non-
radioactive substances can be greater than what would be predicted based on mere addition of
individual effects. Even thought this binary mixture is just a small part of NPP effluents, the
study showed that potential interactions should be considered when determining ecological
risks too aquatic ecosystems from NPP effluents.

Keywords: Copper, tritiated water, mixture, unicellular algae, toxicity, uptake
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