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1. Dégradation des zones cétiéres et estuariennes

1.1 Importance écologique des milieux littoraux

Situées a l'interface entre terre et mer, les ga@@ieres et estuariennes représentent
des zones de transition qui sont considérées pasnmilieux les plus productifs de la planéte
(McHugh 1967; Whittaker 1975; Costarztaal, 1997). L’hydrodynamisme patrticulier de ces
zones entraine la présence de nombreux gradiemtsagent spatialement a différentes
échelles de temps. Les systemes cotiers et estaawat ainsi principalement caractérisés par
des variations spatiales des gradients de saluhitdurbidité, en oxygéne dissous, ainsi que
des variations temporelles du gradient de temperddcLusky et Elliott, 2004). Les apports
de nutriments issus des eaux de ruissellement @ssing versants permettent un
enrichissement naturel des eaux cotieres. Cesmmiuits sont intégrés dans les réseaux
trophiques et soutiennent ainsi une forte proditéti(Teal et Teal, 1962; Christensen et
Pauly, 1998; Laffailleet al, 2002). Ces écosystemes participent plus globalerae
fonctionnement général de la biosphere en partitipda dynamique des échanges gazeux et
en recyclant les nutriments, en particulier 'azetdée carbone, grace a I'activité intensive des
détritivores et de la boucle microbienne. Dansneeux tidaux tempérés, la production
primaire est assurée par le phytoplancton et leapig/tobenthos, telles que les diatomées ou
les cyanobactéries, par les macrophytes aquatiqoesme les herbiers de zosteres ou les
ulves, et par les végétaux associés aux zones bansmmme les marais intertidaux ou les
roselieres. Cette production est a l'origine dédiladance de consommateurs primaires, en
particulier des crustacés (amphipodes, mysidacsn@ridés) qui eux-mémes attirent de
nombreux carnivores. Ces consommateurs secondaorgsreprésentés principalement par
des invertébrés zooplanctivores ou invertivorgsogtsons. Les zones cotieres et estuariennes
font fonction de nourricerie pour les juvénilesmbembreuses especes de poisson. Ces habitats
sont ainsi essentiels au recrutement des populatidnises qui sont largement exploitées par
les péches commerciales (Beatkal, 2001; Costat al, 2002; Vasconcelost al, 2007). Les
estuaires servent également de zones de reprodyciior certaines espéeces de poissons et de

voie de passage obligatoire pour les poissons teigim amphihalins. Enfin, les vasieres
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intertidales et les marais salés, alimentent delmeux oiseaux, échassiers, canards, oies,

rapacesetc, et servent de zone d’hivernage pour certainaasenigrateurs (Figure 1).

Importation Exportation
Matériel détritique et _
plancton d’eau douce Oiseaux
Terre Production
Mer littorale
Matériel detritique et Juvéniles de poissons,
plancton marin crabes, crevettes...

Figure 1 : Flux de matieres dans les milieux tidsitixés entre la terre et la mer (modifié de Reise,
1985).

1.2 Perturbations des milieux littoraux

Toutes les aires littorales ne sont pas d’'impagaéquivalente (Pitgt al, 2005). En
effet, ces aires sont typiqguement sujettes a une Y@riabilité environnementale naturelle qui
peut imposer un stress considérable sur les omasigWedemeyeat al, 1990). En milieu
cOtier ou estuarien, les organismes doivent fameefa des variations des facteurs
environnementaux comme la salinité, la turbidité laudisponibilité en oxygéne. A ces
facteurs d’origine naturelle, s’ajoutent des pdrations d’origine anthropique. En effet, les
estuaires et zones cotieres peuvent étre considémdse les environnements les plus
dégradés subissant les effets de I'implantationdinendepuis des siécles (Edgaal, 2000).
Plus de 60 % de la population mondiale vit & malas60 km des co6tes (Post et Lundin,
1996). Les aménagements qui en découlent ont comdtamment a I'endiguement des
marais, ou poldérisation, qui entraine une pertgomante d’habitats essentiels et
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principalement au niveau des zones intertidalesL(idky et al, 1992). Par exemple, sur
I'estuaire de la Seine, 100 km? de zones integglaint disparu depuis 1850 (Dauvin, 2008).
Parmi les activités anthropiques, la péche esbrigihe d’effets plus ou moins directs sur la
structure et le fonctionnement des écosystemesresmts. Elle entraine des modifications
dans I'abondance et la structure en taille et endi&g populations ciblées mais également des
organismes non ciblés (Blabet al, 2000). De plus, la présence de grands ports fnélss
dans les aires littorales s’associe a un impottafit fluvial et a des activités de dragage pour
la maintenance des chenaux de navigation. Différanténagements sont créés au sain des
zones portuaires afin de maintenir de bonnes donditde navigation et de faciliter la
manutention portuaire et le stockage des marchesidizarmi les activités qui portent le plus
préjudice a la qualité du milieu portuaire, on trele dragage et la remise en suspension des
sédiments, I'exploitation des terminaux et l'ad@vide la réparation navale. Ces
ameénagements portuaires induisent de lourdes oaesasur le fonctionnement écologique
des estuaires et sont également responsablesdigpkxition de grandes surfaces de zones
intertidales. En patrticulier, les dragages qui sefféctués au moment de la construction du
port mais également de facon périodique pour enlegesédiments qui se sont accumulés
dans les chenaux et les darses, sont a l'origindiftErents effets sur I'environnement. Ils
induisent une hausse de la turbidité suite a ungse2en suspension des sédiments sous-
jacents anoxiques (Marchand, 1993) et favoriserdi diapparition dans ces zones de déficit
en oxygene dissous et la libération de contamingutentiellement toxiques piégés
préalablement dans le compartiment sédimentairefiet) les zones coétieres et estuariennes
représentent des zones de dépdbt pour une largeévae substances d'origines naturelles ou
anthropiques (Kennish, 1997). A Tlinterface des emrcontinentales et océaniques, les
sédiments cotiers et estuariens jouent le roldlulesf et de réservoirs pour les contaminants
mais sont aussi d'importantes sources de contaimmgti tendent a dégrader la qualité de
ces habitats (Courrat al, 2009).

2. Pollution de I'environnement littoral

Le GESAMP (1983) définit la pollution marine comitietroduction, directe ou
indirecte, par I'homme, de substances ou d'éneafgies le milieu marin (y compris les
estuaires) lorsqu'elle a des effets nuisibles gels dommage aux ressources biologiques,
risques pour la santé de I'homme, entrave aux t&givnaritimes, notamment la péche,

altération de la qualité de l'eau de mer du poinvwke de son utilisation, et dégradation de
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valeurs d'agrément. Cette perturbation anthropasemilieux marins comprend la pollution
chimigue mais également la pollution bactériologigue correspond a lintroduction de
germes qui proliférent dans le milieu et la pobtatithermique représentant une modification
des températures de l'eau. A ceci, S’ajoutent l#etse lies aux apports de matieres
sédimentaires ou I'introduction d’espéces allochsoha pollution chimique est une pollution
engendrée par des substances chimiques normaleai#ssgntes, ou présentes dans
I'environnement dans des concentrations naturpllesfaibles. Elle peut étre divisée en deux

types : la pollution accidentelle et la pollutidmanique du milieu.

2.1 Types de pollution chimique

2.1.1 Pollution accidentelle

Les pollutions accidentellegsultent généralement de rejets industriels pols;tde
pannes dans les stations d’épuration ou de nagfrageaavires. La nature des polluants est
variable : hydrocarbures, conteneurs de substarm@ereuses, produits chimiques.
Aujourd’hui, on estime a 37 millions le nombre debstances chimiques utilisées par
’homme et 2 000 sont régulierement transportéesnpar (CEDRE, 2010). Ce mode de
transport est actuellement en pleine expansion des@changes ayant plus que triplés en 20
ans. Les accidents peuvent se produire dans dess zefativement confinées comme les
zones portuaires, les baies et les estuaires qleare mer dont I'effet de dilution minimise
limpact des substances chimiques sur I'environmgnmaarin. Cependant, la dérive des
produits chimiques vers les cOtes peut représamerisque conséquent pour les aires
littorales sous I'effet des marées, des courantslemivents. C’est notamment le cas de la
dérive des nappes d’hydrocarbures issues des atxigétroliers vers les cotes. L'impact
ecologique de ces marées noires varie en fonctwofadjuantité de pétrole déverse, de sa
toxicité et des caractéristiques des sites impadiés principales catastrophes pétroliéres
marquantes sont celles dé&rioco Cadiz en 1978 au large des cOte bretonnes avec un
déversement de 227 000 t de pétrole, Eexbn Valdezn 1989 en Alaska avec 35 500 t de
pétrole déversés, dé&iika en 1999 dans le golfe de Gascogne au large decladhe avec
19 800 t, duPrestigeen 2002 au large du cap Finisterre au nord-ouedtEgpagne avec
63 000 t et en 2010 celle ddeepwater Horizordans le golfe du Mexique avec environ
678 000 t de pétrole déversés dans le milieu.

Une pollution accidentelle des eaux requiert uéegonse rapide et efficace pour

confiner le polluant, faciliter sa dégradation.toger les sites pollués, et prévenir 'impact sur
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les espéces vivantes. Suite a la catastrophe deoltA Cadiz en 1978, le gouvernement
francais a institué les plans POLMAR (POLution MARE). Ces plans POLMAR (faisant

actuellement partie des plans ORSEC, décret n° -2083) constituent des plans

d’intervention en cas de pollutions accidentelles thilieux marins. Dans le cas des marées
noires, différentes techniques de luttes peuveaet @ilisées dont les principales méthodes
utilisées correspondent a une récupération mécanigupétrole, a une combustion de la
nappe de pétrole ou a Il'utilisation de dispersaimaue. Des programmes de surveillance et

d’évaluation du risque associés a ces accidentraispent également indispensables.

2.1.2 Pollution chronigue

L'importance des activités anthropiques développ#amns la zone littorale (présence
de grands ports, urbanisation et industrialisatimportantes) engendre des sources de
contamination diffuses. Les apports de contaminamészone maritime se font par trois voies
principales, a savoir les apports directs et lgsoep indirects d’origine fluviatiles et/ou
atmosphériques. L'importance relative de chacun apgmorts dépend des milieux et des
substances considérées. Alors que dans les mileuverts, les apports par voie
atmosphérique prédominent, les rejets fluviatileprésentent une part importante de la
contamination des zones littorales (Commission O$P2000). En effet, le ruissellement a
partir des terres et des décharges vers les fletvesrs affluents va transporter les rejets des
activités qui prennent place a l'intérieur du bassncluant le développement urbain et
industriel ainsi que I'agriculture intensive (Keshj 1997; Budzinski et Togola, 2006). A ces
apports fluviaux, s’'ajoutent des apports directcagaminants qui sont la conséquence des
déversements d'eaux résiduaires urbaines et imglestrdans les eaux cotiéres, ainsi que des
activités offshore et des immersions.

Cette contamination chimique des milieux cétieraduit a une prise de conscience
du probleme de la qualité des eaux littorales éhdton européen qui a engendré un effort
global visant a limiter les sources de pollutioningh les émissions de contaminants
chimiques dans I'eau et dans I'atmosphére ontéxtéites par I'établissement de régulations
environnementales et de l'interdiction dans l'usdgecertaines substances (EPA, 2002; Van
der Geestt al, 2010). Cependant, de nombreux contaminants chesigestent piégés dans
les sédiments (Figure 2). En effet, les sédimentde potentiel de former des associations
avec différentes classes de polluants et font &msition de réceptacle pour les contaminants
chimiques (Viguriet al, 2007; Otteet al, 2008). De plus, ils représentent également des

sources de contamination chimique par diffusion plgfuants dans la colonne d’eau sous
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'action des phénoménes de resuspension des pestisédimentaires. Ce phénoméne de
remise en suspension résulte de facteurs natuoafsne la bioturbation (Burgesst al,
1993), les vagues et courants de marées mais égalel®s activités anthropiques comme les
opérations de dragage (Chapmetnal, 1998). Des préoccupations nouvelles, relatives a
'impact des dragages et immersions sur I'enviromet, sont ainsi apparues a partir du
moment ou il a été établi que les sédiments pouovaéhiculer des charges importantes de
contaminants toxiques (Alzieu, 2003).

s>

Retombées atmosphériques

Figure 2 : Apports de contaminants dans le miligeorél : apports directs et indirects d’origine
fluviatiles et/ou atmosphériques.

2.2 Types de polluants chimiques

2.2.1 Métaux

Les métaux sont naturellement présents dans ldsesoet minerais de la crolte
terrestre, généralement sous la forme d’oxydesadsonates, de silicates ou de sulfures. Une
partie des métaux présents dans les sédimentgsc@tievient donc de l'altération de ces
roches et de I'érosion du bassin versant. D’aupfEnomenes, tels que le volcanisme, les

feux de biomasse et les sources thermales, conttibae rejet de métaux dans
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'environnement (Rocher, 2003). A ces apports mdguse sont ajoutés les métaux eémis a la
suite des activités humaines: exploitation desngesgs et utilisation des métaux dans de
nombreux secteurs d’activité (métallurgie, fondeineinération des déchets, combustion des
matériaux fossiles et des carburants, épandageodeif® phytosanitaires et de fertilisants en
agriculture). Les métaux sont présents dans lancelal’eau et les eaux interstitielles sous
forme d’ions libres, de complexes inorganiques igapiques dissous, ou sont liés aux
particules en suspension. Les effets toxiques dgaun ainsi que leur comportement au sein
du milieu aquatique (mobilité, biodisponibilité) wodépendre en grande partie de leur
spéciation, qui correspond a leur répartition dféintes espéces, formes ou phases (solubles
et/ou insolubles) (Boudt al, 1999). La fraction réactive du sédiment regrol@geparticules
susceptibles de relarguer les éléments métalliquésles contiennent lors d'une remise en
suspension du sédiment et/ou de la modificationn dau de plusieurs paramétres
biogéochimiques (modification de l'activité baaténe, du potentiel d'oxydoréduction, du
pH...) (Di Toroet al, 1990; Cooper et Morse, 1998; Huerta Dedal, 1998; Simpsowet al,
2000). Certains métaux sont essentiels pour lesnisges vivants (Cu, Zn, Co, Fe, Mn, Ni,
Cr, V, Se, As) et indispensables a certaines fonstbiologiques mais 'augmentation de leur
concentration peut aboutir a des phénoménes deittox§ur les organismes. Pour d’autres
éléments tels que I'Ag, le Cd, le Hg et le Ph, amctere essentiel n'a pas été détecté (Mason
et Jenkins, 1995). lls entrainent des effets bigloes déléteres a de trés faibles
concentrations et représentent donc des substaoossdérées comme prioritaires pour la
surveillance du milieu marin (Réseau National d&bation de la qualité du milieu marin,
RNO)

2.2.2 HAPs

Les hydrocarbures sont des produits naturels ceégppaniquement d’atomes de
carbone et d’hydrogene. lls sont, dans des comditimrmales de température et de pression,
solides (paraffine), liquides (essences, pétrdie) ®u gazeux (méthane, butane, etc.). Au
sein de cette famille, les hydrocarbures aromasiquaycycliques (HAP) composés d’au
moins deux cycles aromatiques fusionnés, occupeniplate particuliere en raison de leurs
propriétés toxiques (IARC, 1983; Baumann, 1989; NI®99). Seize HAP ont été définis
comme polluants organiques prioritaires par I’Agepour la Protection de I'Environnement
des Etats-Unis (EPA US) (Keith et Teillard, 197B&s propriétés physico-chimiques des
HAPs dépendent de la structure et de la masse ulalécdes composés et conditionnent leur

distribution dans I'environnement.
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Les HAPs sont rejetés pres des raffineries ou temports (pollution tellurique), et
également en haute mer par le déversement des @aukallast des pétroliers ou
accidentellement apres naufrage (pollution pélagiqiarteil, 1974). Le trafic maritime
mondial est le facteur le plus important de patintpar les HAPs. Environ deux millions de
tonnes de ces composés aromatiques peuvent &réeepar déballastage chaque année sans
compter les nombreux accidents de navigation resybes de la perte en mer de pres d’'un
million de tonnes de pétrole supplémentaires (Mad674).

2.2.3 Polluants organigues persistants

Les polluants organiques persistants (POP) santcdmposés organiques qui, a des
degrés divers, résistent a la dégradation photpigti chimique ou biologique principalement
par voie bactérienne. Les POP sont souvent halsgéhé&e caractérisent par une faible
solubilité dans l'eau et une solubilité élevée ddes lipides. lls persistent dans
I'environnement, s’accumulent dans les tissus dganimes vivants a travers la chaine
alimentaire, et présentent le risque d’entraines effets indésirables sur les organismes
vivants. De par ces propriétés de persistance ebioleccumulation, ces molécules ont
tendance a se déplacer sur de trés longues distahce déposer loin des lieux d'émission,
typiguement des milieux chauds (a forte activitémhine) vers les milieux froids (en
particulier I'Arctique). Les POPs au contraire dd#&\Ps ou métaux n’existent pas
naturellement et proviennent de produits chimiqodastriels et de sous-produits de certaines
combustions et procédés de l'industrie chimiquecdmprennent les PolyChloroBiphényle
(PCB) dont 7 congéneres sont particulierement gtarsis et présents dans I'environnement
(congéneéres28, 52, 101, 118, 138, 153, 180), les pesticides plus nocifs, dont le

dichlorodiphényltrichloroéthane (DDT), les dioxinetdes furannes.

3. Surveillance des zones littorales

3.1 Biosurveillance

La directive-cadre européenne sur I'eau (2000/BD/CE), adoptée le 23 octobre
2000 établit un cadre pour une politique européatares le domaine de I'eau dont I'objectif
est de parvenir a un bon état écologique et chimilgigeeaux d’ici a 2015. L'état écologique
d’'une masse d'eau de surface résulte de I'appréciae la structure et du fonctionnement
des écosystemes aquatiques associées a cette measelldéest déterminé a 'aide d’éléments
de qualité : biologiques (especes végétales etaed)) hydromorphologiques et physico-
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chimiques, appréciés par des indicateurs (par ebeelep indices invertébrés ou poissons en
cours d'eau). Les conditions de référence d'un tgpemasse d'eau sont les conditions
représentatives d’'une eau de surface de ce typepparés peu influencée par l'activité
humaine.

En adoptant la directive cadre européenne "Stetggur le milieu marin”, la France et
les pays de I'Union, se sont engagés a évaluepedserver la qualité de leur environnement
marin. Avec un objectif ambitieux d'atteinte ou mhaintien du bon état de I'environnement
marin d’ici 2020, cette directive constitue le @ilienvironnemental de la stratégie maritime
européenne. Le suivi de la qualité des eaux denedeix littorales est basé sur une sélection
de parameétres chimiques et écologiques permeteadtabser un bilan complet de I'état des
eaux en Europe. Cet objectif engendre des beseirmnaissances pour suivre, évaluer et
agir sur les pollutions qui peuvent rendre impropudlisation de I'eau et/ou perturber
I'écosystéme aquatique ou marin.

Jusqu'a la fin des années 1980, la surveillance l'elevironnement reposait
essentiellement sur un ensemble de techniqueslybarsgohysico-chimiques plus ou moins
sensibles, menant a I'évaluation des concentratieqmlluants dans I'eau, les sédiments et les
organismes vivants. Cependant, bien que ces mé&hsmlent nécessaires pour évaluer la
présence des contaminants dans le milieu, elldsurrissent pas d’'informations sur l'impact
réel des molécules chimiques sur les organismeantisy C’est pourquoi le concept de
biosurveillance (ou biomonitoring) s’est dévelopgeEs dernieres années afin d’étudier les
effets biologiques des polluants sur les organismes besoin d'une approche
écotoxicologique spécifique aux probléemes enviromr@aux est donc apparu afin d’estimer
les risques engendrés par la pollution sur la sdeté organismes et de |'écosystéme par
l'utilisation de mesures chimiques couplées a desumes biologiques. L'un des défis
auxquels est actuellement confrontée [I'écotoxigelogst d'élaborer des méthodes
performantes permettant non seulement de portéiiagmostic sur la qualité du milieu, mais
aussi de prédire les effets a long terme d’uneacoimation chimique sur les populations, les
communauteés et les écosystemes. Dans ce coniesteyient donc de développer des outils
et des méthodes pour identifier les sources deutpmil, les niveaux d’exposition des
organismes et leurs effets tout en prenant en aiaeptdifférents facteurs environnementaux
susceptibles de moduler ces réponses (Figure 3).bibaurveillance nécessite donc
I'utilisation de modeles biologiques appropriés,naé&thodes de suivi établissant des relations

entre polluants et effets biologiques ainsi quéidenarqueurs sensibles et pertinents.
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METHODES DE BIOSURVEILLANCE :

Facteurs environnementauix Facteurs modifiant la
modifiant I'exposition (ex : susceptibilité (ex: facteurs
biodisponibilité) génétiques)

SOURCES EFFETS
Surveillance chimique EXPOSITION BIOLOGIQUES

* Bioaccumulation dang » Biomarqueurs d’effets

» Concentrations dans les organismes

I’environnement

Vv

> . Dommages aux organismas
* Biomarqueurs
d’exposition « Effets sur les populations

N\

» Taux d’émission

Autres causes

Figure 3 : Relations entre les différentes comptesade suivi des effets des contaminants chimiques
sur les organismes (Modifié de Suter, 1993 et \l&@rQbstet al, 2003).

3.2 Modeéles biologiques

Tous les organismes ne répondent pas de manigrdaise a la contamination
chimique. Cela s’explique en partie par la naturéeeniveau d’exposition aux substances.
Cette exposition dépend du comportement biogéocduieni des contaminants, du
compartiment considéré, du mode d’alimentation elgseces et de leur place dans le réseau
trophique. Les effets observés vont également dispettes caractéristiques tissulaires et/ou
physiologiques des especes, de leur sensibilitéi @une du mode d’action des toxiques.
Différents organismes ont été utilisés afin d’étundes effets de la contamination chimique
sur les écosystemes littoraux comme les mollusgGessa, 1995; Hisst al, 1999), les
échinodermes (Fernandez et Beiras, 2001; Baitaal, 2003), les crustacés (Rainbow et
White, 1989; Clasoret al, 2003), les poissons (Van der Oadtal, 2003), les oiseaux
(Jenssen, 1994; Bradbury et Kirby, 2006) et les mdeémes marins (Aguilaet al, 2002;
Dolmanet al, 2009). Ces espéces ont été utilisées en constdra les bioconcentrations en
polluants et les effets biologiques mesurés somtésentatifs de la contamination de leur
milieu environnant. Selon Phillips (1980) une espéentinelle de la qualité du milieu

aguatique doit satisfaire différents critéres :
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- une abondance et une taille qui facilitent la szdion des prélevements et I'obtention
d’échantillons représentatifs,

- une seédentarité et une large distribution géogrpghipermettant des comparaisons
des niveaux de présence entre plusieurs sites,

- une capacité a accumuler les contaminants,

- une capacité a intégrer dans le temps les fluctositilu milieu que des mesures dans
la colonne d’eau ne permettraient pas de suivre,

- une tolérance aux stress environnementaux et auaroorants,

- une faible capacité a biotransformer les substacit@siques suivies.

Les mollusques filtreurs comme les huitres ou lesiles, étant des espéces sessiles
capables d’accumuler les polluants, satisfont césres et sont donc largement utilisés dans
les programmes de surveillance environnementale paddisiants du milieu marin. Pour
'environnement marin, le programme de surveillaR@CCh-RNO2 conduit par Ifremer
pour le compte du MEEDDM (Ministéere de I'Ecologie tiEnergie et du Développement
Durable et de la Mer), font ainsi largement apped bivalves comme espéces indicatrices de
la qualité du milieu marin littoral. L'utilisatiomles poissons dans de tels programmes de
surveillance est moins fréquente notamment a cdeskeur vie moins sédentaire et leur
capacité a s'adapter aux perturbations du milieteridt, 1997). Cependant, les poissons
représentent des especes d’intérét de part lete fiversité et leur valeur commerciale en
tant qu’importante ressource halieutique. De noodee especes de poissons sont
dépendantes des aires littorales pendant une paetiéeur cycle de vie et sont donc
susceptibles d'étre impactées par la contaminattomique de ces milieux (Cabret al,
2007). En général, le frai prend place au larg@lignant la migration des larves vers la cote
continentale a travers les aires littorales etasnnes (Koutiskopoulos et Lacroix, 1992).
Les larves et juvéniles y restent durant plusiencss ou années, en fonction de I'espéce,
jusgu’au recrutement des adultes pour le renouwelte des populations (Beek al, 2001;
Vasconcelos, 2008). L'utilisation des zones estusres et coétieres par les juvéniles de
poissons présentent plusieurs avantages tels gdigpenibilité en proie, un refuge vis-a-vis
des prédateurs, de bonnes conditions pour unesarais rapide et une forte connectivité avec
d’autres habitats (Beadt al, 2001; Cabraét al, 2007). Beclet al. (2001) considerent quatre
facteurs nécessaires a la contribution des zonasodeicerie pour le bon recrutement des
adultes : densité, croissance, survie des juvértlesouvement vers les habitats adultes. En

particulier, de nombreuses études ont montré qupneniles de poissons qui présentent une
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croissance rapide et possedent de hauts niveauxésbrves eénergétiques sont moins
vulnérables a la prédation et sont donc plus aptsavivre en période hivernale (Biev al,
2004; Sogard, 1997; Vinaget al, 2008). En effet, pendant I'hiver, les poissonsvesat
endurer des périodes de jeline provoquées par lawuion de la disponibilité en nourriture
(Foy et Paul, 1999), ce qui implique que les julemidoivent puiser sur leurs réserves
énergétiques accumulées pendant les périodeslestateautomnales.

L’augmentation des apports en contaminants chiesiqoomme les métaux et
polluants organiques dans les environnementsdiftotendent ainsi a perturber leur fonction
essentielle de nourricerie pour les juvéniles degums (Gillierset al, 2006; Le papet al,
2007). En effet, les juvéniles restent habituelletriaféodés a leur estuaire, ils ne migrent
généralement pas entre estuaires (Anearal, 2007) méme si ces habitats sont sujets a une
diminution de leur qualité (Molest al, 1994). En France, une étude réalisée sur 13iegua
de la facade Manche-Atlantique, suivie par la divec cadre sur l'eau, a réveélé la
perturbation de la fonction de nourricerie de ceisi@res en relation avec les perturbations
d’origine anthropique (Courradt al, 2009). Une diminution de I'abondance et du nombre
d’especes de juvéniles utilisant ces estuaires m@one de nourricerie a ainsi été reliée aux
contaminants meétalliques et organiques malgreé lee fproductivité des estuaires les plus
anthropisés. L'étude des effets des contaminantaighes sur les poissons apparait donc
indispensable pour suivre leur état de santé eepiéd’'une perturbation sur les populations
a plus long terme. L'utilisation du poisson en tguntespéce biologique indicatrice de la
contamination chimique a d’autant plus d’intérét dae connaissances en physiologie,
biochimie, écologie et éthologie sont assez nong@®whez ces organismes par rapport aux
invertébrés (Boudou et Ribeyre, 1989). De pluspl@ssons présentent une grande diversité
de types morphologiques, des régimes alimentades, cycles de vie, des distributions
verticales et de comportements qui permettent devrcol’'ensemble de la composante
spatiale aquatique des estuaires susceptiblesedigtpacté par les activités humaines
(Whitfield et Elliott, 2002). Le réle important dgsoissons dans la structuration et le
fonctionnement des réseaux trophiques aquatiquedudoa les considérer comme des

eléments représentatifs et intégrateurs de I'étesyes

3.3 Méthodes d’'étude

Différentes méthodes d’étude ont été utiliséeq alianalyser les effets des

contaminants chimiques sur les organismes aquatigueondition plus ou moins controlées,
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chacune apportant différents degrés d’informatitmscologiques (Figure 4). La premiere
méthode consiste a prélever des organismes dansitdesplus ou moins impactés. Cette
méthode d’étude représente I'outil le plus intéguatdes conditions environnementales et
permet ainsi d’aboutir a des résultats pertinents|'#tat de contamination chimique du
milieu environnant. Ce type d’approche a été réadigec des prélévements de poissons dans
des milieux présentant des niveaux de contaminatotrastés (Ribat al, 2005; Henryet

al., 2004; Amaraet al, 2009) et est utilisé dans différents programmesidsurveillance.
C’est par exemple le cas du programme Seine-Ava tequel le fletPlatichthys flesuset le
bar,Dicentrarchus labraxont été choisi comme especes pilotes pour évidagirocessus de
contamination en métaux (Miramaatial, 1998). Cependant, les migrations de la plupast de
espéeces de poissons pour l'alimentation ou la tetion entrainent une incertitude sur la
capacité de ces prélevements d’'organismes a refi&giement la qualité du site de capture.
De plus, la fluctuation des différents facteurs emwementaux rendent difficile d’accéder
avec certitude aux effets seuls des contaminanmtsigures présents dans I'environnement. Il
peut étre également difficile de disposer de sdesréférence dans lesquels les mémes
organismes seraient présents et soumis a des icmgdénvironnementales similaires que les
sites pollués.

La mise en place d’expérimentations en conditiomstrolées permet de prendre en
compte les interactions entre les facteurs biotigeteabiotiques dans I'étude des effets des
contaminants et représente donc un moyen de padiepartie, aux difficultés rencontrées
dans les études de terrain (Cetpal, 2000). En effet, en contrélant les facteurs codéons,
les bioessais de toxicité apparaissent comme desnments pertinents pour les scientifiques
pour tester les mécanismes de toxicité ainsi queidalisponibilité des contaminants
chimiques pour les organismes. Des bio-essais ¢sieun protocole expérimental precis
(durée, température, salinité, photopériode, steddéveloppement, etc.) et comprenant des
mesures d'effets |éthaux des polluants sur lesnisgees peuvent ainsi étre normalisés et
intervenir dans I'établissement de valeurs toxicinjogs de références (NQE, CL50, NOEC,
etc.). Les tests de toxicité qui impliquent desunes subléthales des poissons fournissent
egalement des informations sur la sensibilité, Idinence et la variabilité des difféerents
biomarqueurs utilisés en écotoxicologie vis-a-visigpolluant ou d’'un meélange complexe de
polluants (Jiménez-Tenerat al, 2007). Dans ce contexte, les bio-essais peuventélisés
pour comprendre les mécanismes des perturbationgpoau identifier les substances
responsables des effets observés. Une multitudeodssais ont ainsi été realisées chez des

poissons exposeés a des contaminants chimiquesoptanaination par la colonne d’eau (Al-
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Yakoob et al, 1996; Richards et Playle, 1998; Gagnon et HolgwE§99; Annune et
lyaniwura, 1993; Gbenet al, 2001), par le sédiment (Moles et Norcross, 1998gosoet

al., 2006; Otteet al, 2008; Costat al, 2008; Kilemadeet al, 2009) ou par voie trophique
(Scottet al, 2003; Mielbrechet al, 2005; Saborido-Regt al, 2007). Cependant, méme si
des efforts se sont développés pour essayer deerédes expositions dans des conditions
proches de celles du milieu naturel, les concentratet le comportement des polluants
s’averent souvent trés différents entre laboratetreenvironnement naturel. En effet, les
durées d’exposition de ce genre d’expérimentatiamésent souvent relativement courtes et
les concentrations utilisées peuvent se situer daesgamme assez loin des concentrations
environnementales.

Une immersion directe des poissons dans dessitestionnés (site pollué et site de
référence) permet un meilleur contréle des condstidiexposition aux polluants présents
dans I'environnement. L'utilisation de cage de poiss (méthode de « caging ») dans de
telles études représente donc un avantage certaionmaissant avec précision la localisation
et la durée d’exposition des espéces tout en coarsieles caractéristiques environnementales
du site étudié (Oikaet al, 2006). Ce type d’approche permet de choisir Bespd’intérét qui
peut étre soit issue d’aquaculture ou prélevé dieumnaturel, et également de sélectionner
leur taille, leur stade de développement et parf®is sexe suivant I'objectif de I'étude.
Plusieurs récent travaux ont ainsi utilisé cettethode en tant que méthode d’étude
alternative des effets des contaminants chimiquesyesurant principalement la réponse de
biomarqueurs moléculaires (Lindstrom-Seppa et Qikad®90; Soimasuoet al, 1995;
Goksoyret al, 1996; Stieret al, 1998; Van der Oosdt al, 1998; Winteret al, 2005). En
général, ces études ont été réalisées sur desopeisie grande taille de salmonidés
(Lindstrom-Seppa et Oikari, 1990), de poissonssp(@eyeret al, 1996) ou d’anguilles
(Teleset al, 2004; Tremblewt al, 2004). Cependant, certains désavantages ordetéfiés
comme les problemes d’alimentation, la mise engkauvent laborieuse des cages et il est
encore difficile d’évaluer le stress physiologidoduit par ce procédé sur les organismes. La
réalisation complémentaire d’étude en milieu natuee d’expériences de laboratoire
permettrait de mieux comprendre les mécanismesogigitt et de mieux appréhender

limportance des facteurs environnementaux suedetticité.
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Figure 4 : Méthodes d’étude des effets biologiglesscontaminations chimiques en relations avec
leur pertinence écologique et toxicologique (modié€Triebskorret al, 2001)

3.4 Les biomarqueurs

Bien que le développement des analyses chimiguegm=nis de détecter et doser de
nombreux contaminants chimiques présents dans t@mwement, I'association de ces
polluants peut rendre difficile les interprétaticng leurs effets potentiellement toxiques sur
les organismes. Conjointement aux mesures chimida@sesure de variables biologiques est
susceptible d’apporter une information intégrée I'®iat de I'écosysteme (Lévéque, 1997).
Différents parametres biologiques ont ainsi étéetiippés représentant des parametres a
moindre colt pour évaluer les réponses biologicaues pollutions environnementales au
niveau moléculaire, cellulaire et de I'organismec@arthyet al, 1990; Shugarnet al, 1992;
Viarengo et al, 1997). Un biomarqueur peut étre défini comme ufgonse biologique
pouvant étre reliée a une exposition ou a desseffetiques de contaminants chimiques
présents dans I'environnement (Peakall, 1994).rSEoONRC (National Research Council,
1987), les biomarqueurs peuvent étre subdivisésoenclasses :

- Les biomarqueurs d’exposition sont des indioatele la contamination des systemes
biologiques par un (des) xénobiotique(s). lls petwdrrespondre a des molécules exogénes
ou leurs métabolites issus de la métabolisatioxéhobiotique ou de produits issus de son

22



Chapitre | : Introduction générale

interaction avec certaines biomolécules ou celldlibdes. Les biomarqueurs d’exposition
peuvent également prendre la forme d’activités owjuentités anormales d’enzymes. En
effet, certaines enzymes sont capables d'étre tesllou activées par les polluants, cette
induction pouvant revétir un caractere plus ou magjécifique d’'un type de polluant donné.

- Les biomarqueurs d’effets sont des altérationsclbmiques, physiologiques,
comportementales ou autres au sein d’'un organisomé¢ ld réponse, en fonction de son
intensité, peut étre assimilée a un trouble ou muaéadie. L’utilisation des biomarqueurs
d’effet permet de montrer que le xénobiotique astéedans I'organisme et, qu’apres avoir été
distribué entre les différents tissus, a exercéfiet toxique sur une cible critique. lls sont
utilisés pour évaluer les effets des xénobiotigsis les individus, les populations ou les
écosystemes.

- Les biomarqueurs de susceptibilité sont descatdurs d’'une capacité inhérente ou
acquise d’'un organisme a répondre a un xénobiosgeeifique. Ils ont pour objet de rendre
compte de différences interindividuelles dans lporse a une exposition toxique. Cette
catégorie de biomarqueurs peut donc notammentrinaes facteurs génétiques. En effet,
cette sensibilité individuelle peut résulter deypwbrphismes des génes impliqués dans le

meétabolisme des xénobiotiques ou dans la répardésmésions de I'ADN.

Certains biomarqueurs sont plutét spécifiques e'famille de substance chimique et
d’autres ne font que traduire des réactions physioblogiques générales, mais ne vont pas
renseigner sur le type de substance responsableettle réaction. Dans une optique de
détection de I'exposition des organismes a desaomn@nts chimiques et d’évaluation
précoce de risques écotoxicologiques, certaingrestdoivent étre satisfaits afin de valider
I'utilisation des biomarqueurs. Van der Oestal. (2003) proposent six criteres comprenant
les informations les plus importantes que devesipecter un « bon » biomarqueur:

- la mesure du biomarqueur doit étre précise (avecadsurances qualité), a moindre
colt et facile a effectuer,

- la réponse du biomarqueur doit étre sensible dpdsition a un polluant et/ou ses
effets pour servir de parametre précoce d’alerte,

- les valeurs basales du biomarqueur doivent étra Hefinies pour distinguer la
variabilité naturelle (bruit) et le stress indugtrppe contaminant (signal),

- les effets des facteurs confondant sur la répoasms biomarqueurs doivent étre bien

établis,
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- les mécanismes soulignant les relations entre sgpdn biomarqueur et I'exposition
au polluant (dose et temps) doivent étre établis,
- la pertinence écologique de la réponse du biomargagest-a-dire les relations entre

sa reponse et I'impact (a long terme) sur I'organrgisdoit étre établie.

L’exposition et/ou I'assimilation de polluants pam organisme marin provoque des
effets plus ou moins importants sur sa santé ectitomde la durée d’exposition ou de la dose
ingérée. L'exposition a des doses croissantes diuapts entraine des réponses
physiologiques compensatoires mais lorsque la cosgt®n physiologique est insuffisante
pour maintenir les fonctions vitales, des conségegmathologiques interviennent. Selon les
biomarqueurs considérés (d'exposition ou d’'effdE)rs réponses vont se traduire dans ces

zones de compensation ou non (Figure 5).
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Etat de santé de I'individu
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Figure 5 : Relations entre exposition aux contamtisat état de santé de I'organisme. Réponses des
biomarqueurs d’exposition ou d’effets en foncti@s enécanismes physiologiques impliqués (d'aprés
Depledge, 1994).

Difféerentes études des effets des polluants chezbissons ont ainsi été conduites
afin de développer différents biomarqueurs et aidiors biologiques a différent niveaux
d’organisation. En effet, les impacts des contationa chimiques vont intervenir a des
niveaux d’organisation croissant en fonction dell@ée d’exposition, de la nature et de la
concentration des polluants. Dans la section sutyambus proposons d’établir une bréve

synthése des différents parametres biologiquesisadil dans différentes études
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ecotoxicologiques chez le poisson afin de situgivBriables biologiques retenues dans notre

étude.

4. Mesure des effets des polluants chez le poisson

4.1 De la molécule a la cellule

4.1.1 Parameétres de biotransformation

De nombreux parameétres ont été utilisés au niwedndcellulaire chez les poissons
pour leurs réponses sensibles aux substances texigudeur potentiel en tant que
biomarqueurs d’exposition ou d’effet. L'impact deslluants au niveau subcellulaire peut
conduire a l'inhibition et/ou l'induction de divers protéines et enzymes impliquées dans le
meétabolisme et I'excrétion des xénobiotiques. Césanismes de détoxification permettent
aux organismes de maintenir leur intégrité facexpbsition aux polluants. Le suivi de tels
changements biochimiques permet de détecter unerlpation avant I'apparition de signes
pathologiques irréversibles. Ces changements pewss en ce sens, utilisés comme des
systemes d’alarme précoces d’'une exposition toxidques modulations des enzymes de
biotransformation ont ainsi fait I'objet d’'un treggand nombre d’investigations ces 30
dernieres années, notamment chez les poissonstaattede leur utilité en tant que
biomarqueur de la pollution aquatique (AnderssoRdetin, 1992; Goksoyr et Husoy, 1998;
Whyte et al, 2000). Ces activités de détoxification peuvent,oetre, étre étudiées par les
mesures des niveaux protéiques du cytochrome Rtakés 1A et 3A) (Murphy et Goosh,
1997; Aringet al, 2001; Webeet al, 2002), par la mesure de I'activité de I'éthoxpmredin-
O-dééthylase (EROD) (Goksoyr et Forlin, 1992; Whsteal, 2000; Telest al, 2004) ou
celles des enzymes de la famille des Glutathiorafstérase (Varanast al, 1989; George,
1994; Kimet al, 2010). Ces biomarqueurs moléculaires ne soninckme pas spécifique des
contaminants et leurs réponses sont potentiellemiéattées par des facteurs biotiques ou

abiotiques.

4.1.2 Paramétres oxydatifs et « protéines de stress »

Plusieurs contaminants chimiques, ou leurs métakplexercent leur toxicité en
générant la production de radicaux libres de '@y Le systéeme antioxydant intervenant
dans la protection cellulaire contre ce stress attiydnduit lors de pollution, plusieurs

enzymes antioxydantes ont été utilisées en tanbamearqueur précoce comme la Catalase,

26



Chapitre | : Introduction générale

la Superoxyde dismutase (SOD) ou la Glutathion pdese (GPx) (Winston et Di Giulio,
1991; Stegemaset al, 1992; Filho, 1996). De plus, plusieurs effets hiodques ont été
associés a l'augmentation de flux de radicaux $ibgei ont mené au développement de
biomarqueurs d’effet oxydatifs comme la peroxidatigndique (Stegemaret al, 1992;
Hagemaret al, 1992), la capacité oxydante totale (TOSC) (Wingtbal, 1998; Regoliet

al., 2000) ou I'oxydation de 'ADN (Chipmaet al, 1998). Une variété de xénobiotiques peut
également étre a l'origine d’une induction de «@irees de stress », les Heat-Shock Proteins
(HSP), qui sont indispensables a I'homéostasieulegié. Ces protéines ont ainsi été
proposeées en tant que biomarqueurs dans les prograute biosurveillance (Schroadsral,
2000; Kohleret al, 2001; Triebskorret al, 2002). D’autres protéines non enzymatiques
comme les métallothionéines (MT) ont également wdikisées en tant que biomarqueur
d’exposition a des contaminations meétalliques, pestéines étant impliguées dans la
régulation des meétaux se propageant dans l'organigRoesijadi et Robinson, 1994;
Viarengoet al, 2000).

4.1.3 Parametres endocriniens et neurologiques

Certains polluants, caractérisés de « perturbsteadocriniens (PE)», agissent sur
I'équilibre hormonal des organismes. Les pertut&tendocriniens (PE) sont des substances
exogenes provoquant des effets néfastes sur & stumd organisme ou sa descendance,
secondairement a des changements de la fonctimtene. Les mécanismes d’action des PE
sont multiples puisqu’ils peuvent agir sur I'enséenbes étapes de la régulation endocrine,
depuis la synthése des hormones jusqu'a l'actiomisaau des tissus cibles. Chez les
organismes aquatiques, I'exposition aux PE a ésbcee a des effets néfastes sur la
reproduction des individus et des populations. Bnséquence, plusieurs études se sont
focalisées dans la recherche de biomarqueurs engos chez le poisson (Murplet al,
2005; Mills et Chichester, 2005). Afin de mieux swm@rer ces divers modes d’action,
certains travaux se sont orientés plus récemmerst K&tude des effets des PE sur les
enzymes impliquées dans la stéroidogenese, pracpasuequel les hormones stéroidiennes
sont synthétisées. En particulier, un intérét eam$ s’est porté sur la mesure de la
vitellogénine en tant que biomarqueur d’expositi@dndes perturbateurs oestrogéniques
(Sumpter et Jobling, 1995; Arukwet al, 2001) et la spiggin comme biomarqueur
d’exposition aux perturbateurs androgéniques (Kanalbt al, 2006; Anderssoret al,
2007). Certains polluants ont également été caraégecomme neurotoxiques entrainant des

effets sur les fonctions neurales des poissons. d@wités acétylcholine (AChE) et
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butyrylcholine (BChE) estérasiques ont ainsi étiésaes du fait qu’elles constituent la cible
privilégiée de ces contaminants dont l'inhibitioonstitue un bon marqueur d’exposition
(Galganiet al, 1992; Paynet al, 1996; Fulton et Key, 2001).

4.1.4 Parameétres génétiques

Différents parametres ont été développés au nigéagatique, divers agents chimiques
ayant la capacité d’interagir avec la molécule dMBt d’en modifier I'intégrité (Hebert et
Luiker, 1996; Cajaravillet al, 2003). Les dommages a ’ADN sont généralemerigés en
deux catégories: les lésions géniques (lésionstitomelles) induites par les agents
mutagenes et les lésions chromosomiques (lésianstigtales) induites par les agents
clastogénes. Ces dommages a I'ADN ont été propoeésme étant un outil adapté a
I'évaluation des propriétés génotoxiques des pothianvironnementaux et a la détection de
leur présence dans le milieu naturel (Shugart, 26@bert et Luiker, 1996; Nunat al,
1996). De nombreux travaux réalisés en milieu mhtant souligné l'intérét d'analyser la
formation d'adduits a I'ADN en tant que biomarqueliexposition a des composés
génotoxiques mutagenes et cancérigenes préserdd’demsysteme aquatique (Steihal,
1994; Shugart et Theodorakis, 1998; Livingstehal, 2000). Les cassures simple et double
brins de la molécule d’ADN ont été utilisées avecces chez les poissons afin d’analyser la
contamination d’'un milieu (Shugart, 1990; Everaagtsal, 1994). Le polymorphisme
génetique de certains genes a également été prepasdt que biomarqueur permettant de
différencier les populations de poissons en fonctiondegré de contamination de leurs
estuaires (Marchanret al, 2010).

4.2 De I'individu aux populations

4.2.1 Paramétres hématologiques et immunologiques

Bien que les paramétres hématologiques ou immuitpleg ne soient pas spécifiques
dans leurs réponses aux stress chimiques, ilstémbé@sidérés comme représentatifs de I'état
physiologique des organismes (Beyer, 1996). Atliffiérents parametres hématologiques ont
été proposés en tant que biomarqueurs d’effet colfantvité sérique des transaminases
(Mosset al, 1986), I'hnématocrite (Kopriucét al, 2006), les concentrations en hémoglobines
(Dangreet al, 2010) et les taux protéiques ou glucosiquese(Lal, 2010). De méme, des
études du systéeme immunologique des poissons omigde discriminer certains nouveaux

biomarqueurs en écotoxicologie comme la teneueeodcytes (Raet al, 1990), le systeme
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du complément (Bado-Nilext al, 2009), les activités lysosomiales (Biagianti-Ristgeet al,
1996), les centres mélanomacrophages (Payne eteysad®89) ou les fonctions de
phagocytose (Harfordt al, 2005). Des effets immunosuppresseurs des pofluantainsi été
décrits suggérant une susceptibilité des poissans iafections bactériennes ou virales
(Vethaak, 1993). Cependant, des effets inversesetinreportés dans le sens ou certains
polluants pouvaient entrainer une protection conadains pathogenes (MacFarlagteal,
1986).

4.2.2 Parameétres histologiques

Plusieurs avantages dans I'étude des caractéestifpistopathologiques d’organes
spécifiques ont été décrits dans un article denegat de Hintoet al, (1994). Ces parametres
histologiques ont été préconisés en tant qu’indioat fiables de I'état de santé des poissons
en intégrant les effets d’une large gamme de paftugHintonet al, 1992). Un certain
nombre de liaisons et d’altérations histologiquesainsi été analysées dans les branchies, le
foie ou le rein des poissons (Dezfeli al, 2006; Giariet al, 2007). Bien que des indices
histopathologiques aient été développés ces dema@mees (Cosat al, 2009), les résultats
demeurent a un niveau qualitatif (présence ou a@esda lésions), il reste donc difficile de
disposer de données numériques et ainsi pouvdiliréties relations de causes a effets entre

ces biomarqueurs et les contaminants.

4.2.3 Parameétres physiologiques

Parmi les différents niveaux de réponses étudéssréponses physiologiques a la
contamination chimique ont souvent été ignoréega@toxicologie. Elles sont considérées
comme trop générales ou difficlement mesurablesranine (Depledgeet al, 1995).
Cependant, une volonté de considérer ces aspeauitsgigues du poisson émerge depuis
plusieurs années afin d’'identifier des réponseégmites représentant la somme des stress
imposeés par les polluants. En effet, les réponessodganismes a la contamination chimique
présente dans I'environnement leur permettent, daascertaine limite, de se maintenir ou de
rétablir un certain équilibre. Le co(t énergétigiun stress environnemental se solde par une
diminution de la quantité d’énergie disponible pdairmaintenance, la reproduction et la
croissance et en conséquence par une réductianfdedss des individus (Lauwreneeal,
2003). Plusieurs mesures physiologiques ont abésdéveloppées chez les poissons comme

'osmorégulation (Lionettoet al, 1998; Monserraet al, 2007), les capacités cardiaques
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(Walker et al, 1991; Claireaux et Davoodi, 2010), la respirati@outure et Kumar, 2003;
Chowdhuryet al, 2004), la croissance (Rovet al, 2003; Saborido-Regt al, 2007) et la
reproduction (Kime, 1999; Arukwe, 2001). Des domesagu niveau de ces processus
physiologiques entrainant un risque pour la sumge 'organisme, ces parametres sont
considérés comme refléter la capacité d’'un indivadsurvivre. Ces modifications de I'état
physiologique des organismes en réponse aux ptdlisamt particulierement sensibles pour
les stades précoces des poissons en affectarddealoppement. Différentes anomalies dans
le développement des larves et juvéniles ont at¥siproposées en tant que biomarqueurs
d’effets des polluants (Luckenbaakt al, 2003; Gonzalez-Donceét al, 2008). Plus
récemment, ces études se sont focalisées sur flmsndéons squelettiques (Kareat al,
2001; Boglioneet al, 2006). Différents indices morphologiques ont égadnt été utilisés en
tant qu’indicateur de I'état de santé des orgamssfiepecka-Pilarczyk et Correia, 2009

4.2.4 Parameétres comportementaux

Le comportement des organismes vivants est suleegdiétre affecté par la pollution
(Hanseret al, 1999). Des perturbations de leurs activités laainices peuvent entrainer des
déficiences dans leur capacité de fuite face aédgieurs, une augmentation de leur temps de
recherche des proies ainsi que des modificatiors aidivités de migration affectant
indirectement leur reproduction (Mestal, 1994; Triebskorret al, 1997; Weiset al, 2000;
Weis et al, 2003). Plusieurs études ont également rapport lgs polluants peuvent
diminuer les activités alimentaires des poiss@mmdgregie et Ufodike, 200@Baborido-Ret
al.,, 2007). Enfin, la présence de molécules indésmbpkut entrainer des modifications de
comportement liées a la reproduction (paradesxatwipartenaire, soins parentaux) (Tierney
et al, 2010). Tous ces changements comportementawtessde modifications de processus
biochimiques et physiologiques a I'échelle de Iindu et peuvent avoir des effets
significatifs sur I'équilibre des populations etsdeommunautés. Différentes techniques ont
ainsi été developpées pour suivre le comportemestimdividus en présence de polluants
comme la télémétrie acoustique (Bégout-Anras etatdgre, 2004) ou le suivi par caméra
vidéo (Faucheet al, 2008).

4.2.5 Parameétres populationnels

Les caractéristiques des communautés de poissonsi€ la diversité spécifique, la

biomasse totale et les assemblages de poissonerpidiike considérés comme les niveaux les
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plus caractéristiques de I'état de santé d’'un é&tesye puisqu’ils intégrent la qualité de
I'habitat, la disponibilité en nourriture et la ditéxde I'eau (Smittet al, 1999; Kovacst al,
2002; MacDonaldet al, 2002). Parmi les indices calculés a partir degpleenents de
poissons, on peut citer I'Index d’Intégrité Biolqge (IBI) (Oberdorff et Hughes, 1992;
Oberdorff et al, 2001). Cet indice fournit un moyen de quantifies changements
écologiques résultant de la combinaison de strhgsiques, chimiques et biologiques. Il a
ainsi été utilisé pour les communautés de poisslans plusieurs études de surveillance de
I'effet de la pollution de I'eau (Hartwell, 1997;yBr et al, 2000; Porter et Janz, 2003). Une
autre approche utilisée pour estimer la qualité desmmmunautés de poissons est la
comparaison abondance/biomasse (ABC méthode)nGieeia été appliqué pour analyser les
communautés de poissons de riviere (Coetckl, 1993; Penczak et Kruk, 1999) dans des
milieux perturbés. L'index ABC est basé sur la tlgécologique qu’'une communauté libre
de stress se trouve proche de [I'équilibre natukédlgré le développement dans
I'établissement de ces indices pour rendre comptia demplexité des écosystemes, celle-ci
rend encore tres difficile la possibilité de dresdes liens de causes a effets sans équivoque.
En effet, les polluants peuvent agir directemeenggilité différentielle des taxons) mais
aussi indirectement (modification des interactiggrédateur-proie) sur la structure et la

dynamigue des communautés.

4.3 Sensibilité vs pertinence écologique

L’étude de référence de Adamesal, 1989 suggere une différence de sensibilité et de
spécificité des réponses toxiques avec des nivdauganisation biologique croissant (Figure
6). Ces auteurs considerent que des paramétresutetés ou biochimiques seraient plus
spécifiques et plus sensibles a la contaminatiomicjoie que des parameétres mesurés au
niveau physiologique, reproductif ou morphologigéel'inverse, ces derniers apporteraient
davantage d’informations sur I'état de santé degliaisme et gagneraient donc en pertinence
écologique. En effet, les parameétres offrant les pitinformations écologiques sont les
parametres populationnels ou communautaires, mais ldaplupart des cas, ils sont limités
dans la possibilité d’établir une relation claire dause a effet avec les polluants. Cette
guestion de la signification écotoxicologique dépanses biologiques reste un champ de
recherche trés ouvert. En effet, une perturbatien tgbe biochimique n’entraine pas
nécessairement des effets irréversibles pour liasgae, nia fortiori, pour les populations.

Ainsi, dans I'état actuel des connaissances, lesn&iqueurs renseignent davantage sur
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I'exposition des organismes a des contaminantsr¢app diagnostique) que sur I'évaluation

d’un risque réel pour les populations (approcheliptiée) (Lagadicet al, 1998).

FAIBLE
PERTINENCE
o ECOLOGIQUE

o™

REPONSE A
COURT TERME

REPONSE A
LONG TERME

FORTE
PERTINENCE
ECOLOGIQUE

Figure 6 : Relations entre sensibilité et pertageécologique des réponses biologiques a différents
niveaux d’organisation (Modifié de Adarasal, 1989).

Afin d’évaluer les risques environnementaux destartices chimiques, il serait idéal
de disposer de biomarqueurs spécifiques indiquanimdniere précise I'exposition d’un
organisme a un ou plusieurs polluants et de bioveang non-spécifiques permettant
d’évaluer correctement les conditions de santéatgdnisme et de I'écosysteme (Peakall et
Walker, 1994). Cependant, bien que plusieurs biqoeurs aient été développés pour
accéder a l'exposition et aux effets des substatmegues, d’autres investigations sont
nécessaires pour se rapprocher de cet objectitatili@sement d’approche intégrée est
indispensable afin d’améliorer I'utilisation desoimarqueurs précoces dans une optique de
prédiction des effets toxiques a des niveaux disgdions plus élevés. Cependant, malgré
I'utilité de chacun des biomarqueurs décrit préeogaent, il est trés difficile voire impossible
d’en utiliser 'ensemble sur des mémes organismesulations. C’est pourquoi, dans notre

étude, nous avons sélectionné différents biomarguethimiques, biochimiques et
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physiologiques afin d’accéder a une approche iatéglifférents niveaux d’information. En
effet, diverses études menées chez des populativerst en milieux contaminés démontrent
'intérét d'utiliser conjointement aux analyses roiques, une batterie de biomarqueurs
biochimiques et physiologiques complémentaires lam mformatif. Ainsi, leurs mesures
tendent a améliorer la capacité de détection d'exgosition toxique, et a fournir une
meilleure estimation non seulement de la biodidmbté d’un groupe de xénobiotiques, mais
aussi de leurs effets sur la santé des organiskndenfiiaet al, 1997; Lyonset al, 1999;
Handy et al, 2003; McClainet al, 2003). Avant de présenter les difféerents objsctf
'organisation de ce manuscrit, la section suivatéerit plus précisément les variables

biologiques utilisés dans notre étude afin de pri&set justifier 'approche utilisée.

5. Utilisation simultanée de biomarqueurs chimiques, mléculaires et

physiologiques

5.1 Bioconcentration des métaux et HAPs

5.1.1 Concentration en métaux dans les organismes

Les poissons étant situés au sommet du réseailnidquap ils sont capables
d’accumuler les métaux présents dans la colonnaud’'dée sédiment et la nourriture.
Différentes études effectuées en laboratoire odesterrain montrent que I'accumulation en
métaux dans les tissus dépend principalement degeptations en métaux dans
I'environnement mais aussi de la durée d’expositiord’autres facteurs environnementaux
comme la salinité, le pH et la température (Yilned'ilmaz, 2007). De plus, la toxicité des
meétaux vis-a-vis des organismes vivants dépendede nature, leur mode d’action, leur
spéciation et donc de leur biodisponibilité (Alzi@999). En conséquence, les concentrations
en métaux ne sont donc pas nécessairement corgal&esoncentrations mesurées dans les
organismes, puisque seulement une fraction de é&aum sera disponible pour le biotope
(Aarab, 2004). De plus, les concentrations en nxétlans les organismes dépendent de leur
caractére essentiel ou non: alors que les métawesgantiels sont toxiques a I'état de trace,
les métaux essentiels tendent a étre régulés (kaeset al, 2007).

La plupart des études se sont concentrées a dasarmulation des métaux dans les
tissus musculaires, pour des raisons de santégoebbu de consommation (Storedli al,
2006; Keskiret al, 2007). Cependant, les muscles ne sont pas teujoubon indicateur du

degré de contamination du poisson, il est donc napb d’analyser d’autres tissus comme le
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foie ou les branchies. En effet, la présence dmiosrligands, comme la métallothionéine, qui
joue le rble de séquestration et de détoxificatiencertains métaux tels que Cu, Cd et Zn
(Engel et Roesijadi,1987) et de granules (Hare, 18@iesijadi et Robinson, 1994) fait du
foie un meilleur témoin de I'accumulation en métawe le muscle (Ploet al, 2007; Uysal

et al, 2009). De méme, l'utilisation des branchies pleusuivi de la contamination a été
recommandée suite a certains travaux récents (f@eset al, 2008; Pereirat al, 2009). En
effet, les branchies représentent une large sudacest continuellement en contact avec le
milieu extérieur, aussi bien la colonne d’eau tpisédiment, qui peuvent représenter les
principales voies de transfert de contaminants h@&uts et Playle, 1998). Il est ainsi
documenté que les branchies peuvent répondre pdfasgement que le foie a I'accumulation
de certains métaux comme le Pb (Ahneadl, 2004).

5.1.2 Concentration en HAPs ou métabolites d’HAPs dasstganismes

Les HAPs peuvent avoir un caractére toxigue aigwhronique, mais également un
effet mutagéne. Leur caractere lipophile leur canfane grande facilité a franchir les
membranes cellulaires a travers les branchiesjnkestins, la peau et ainsi s’accumuler
préférentiellement dans les tissus riches en lipidéaranasi, 1989). La présence d’HAPs
dans ces tissus représente donc une preuve d'@RpPoOSi CeS COMpPOSES aromatiques.
Cependant, les HAPs sont rapidement métabolisés laganisme a travers de nombreux
systemes enzymatiques (Budzinskial, 2004). En effet, une fois absorbés, les HAPs sont
principalement acheminés jusqu’au foie ou ils gerft aux membranes des cellules en raison
de leur hydrophobicité. Ces cellules hépatiqued gosuite mettre en ceuvre des processus de
biotransformation afin de rendre les HAP plus hydilgs et de pouvoir les excréter. La
génotoxicité de ces composés est ainsi affectée lqar transformation au sein des
organismes. Au cours des mécanismes de détoxiicaties composés électrophiles peuvent
étre formés, et se fixer sur les sites nucléophied’ADN et de 'ARN, provoquant des
dysfonctionnements cellulaires a caractere mutagineancérigene. Une fois les HAPs
meétabolisés par les complexes enzymatiques, laipale voie d’excrétion de ces métabolites
est la vésicule biliaire. C’est pourquoi le dosags métabolites dans la bile a été appliqué
comme un biomarqueur d’exposition aux HAPs (&asl, 1998; Ariese, 1993; Hellou et
Payne, 1987; Liret al, 1996). Les métabolites peuvent se trouver sousgaronjuguée ou
libre dans I'organisme (Collieat al, 1978; Leonard et Hellou, 2001).
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La mesure des concentrations de ces différentsawoménts chimiques dans les
organismes peut renseigner sur le type et la lpodibilité des contaminants présents dans
'environnement en permettant de qualifier et giintles substances. lls représentent ainsi
des preuves évidentes d’exposition. Cependanheilseprésentent pas systématiquement de
bon indicateur des niveaux d’exposition du fait d#ifférents processus biologiques
intervenant dans leur détoxification et excrétioeurs mesures, a elles seules, ne donnent pas

acces aux informations sur les effets biologigéssiltants.

5.2 Les biomarqueurs moléculaires

A la différence des mesures de bioconcentratidas, activités métaboliques
enzymatiques peuvent fournir des informations &xpbsition des contaminants avec une

réelle significativité biologique (Gagnon et Holdy4999).

5.2.1 Enzymes de biotransformation : EROD et GST
Les systemes enzymatiques de détoxification pregnee charge les xénobiotiques

dans le but d'augmenter leur hydrosolubilité afenfaciliter leur excrétion dans les fluides
biologiques (Figure 7). Deux types de réactiongragissent dans les mécanismes de la
biotransformation. Les réactions dites de phadechlisées essentiellement au niveau de la
membrane du réticulum endoplasmique, consistepiuke souvent en I'oxydation du substrat
par divers systemes enzymatiques, en particukemienooxygénases a cytochrome P450. Le
métabolite produit, rendu plus hydrosoluble, pdotsaétre pris en charge par les réactions de
phase Il. Ces derniéeres greffent une molécule emodres polaire sur le substrat oxydé, le
rendant ainsi plus facilement excrétable (acidewlonique, glutathion, sulfate, groupement

meéthyl,...).
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Figure 7 : Devenir des polluants dans les orgargsmeises en charge des polluants dans la cellule
afin d’augmenter leur hydrosolubilité et faciliteur excrétion.

Des modifications dans les niveaux et les acBvitde ces enzymes de
biotransformation sont souvent considérées comméilmnarqueurs les plus sensibles aux
contaminants chimiques (Van der Oedtal, 2003). Chez les poissons, I'activité de ces
enzymes peut étre induite ou inhibée aprés expas#dux xenobiotiques (Bucheli et Fent,
1995). Dans ce manuscrit, nous avons choisi détudieux de ces parametres de
biotransformation qui sont fréequemment utilisés @&@wde écotoxicologique : l'activité
Ethoxy-Résorufine-O-Dééthylase (EROD) qui carasérila famille des enzymes
monooxygénase a cytochrome P450 (CYP450) de phaseld glutathion-S-transférase
(GST), enzyme de phase Il. En effet, de nombresgethéses bibliographiques témoignent
des études réalisées sur les activitts EROD etgdetantialité en tant que marqueurs de
contamination par les HAPs et les PCBs (Pagtnal, 1987; Goksoyet al, 1992; Stegeman
et al, 1992; Burgeott al; 1994; Bucheliet al, 1995; Flammarion 1997; Van der Oost,
1997). Apres plusieurs années d'expérimentatiacijiité EROD est actuellement envisagée
comme outil de surveillance au sein du Réseau Nat@i@®bservation de la qualité du milieu
marin (RNO), par I'lFREMER. Bien que les connaisssnsur la glutathion-S-transférase
soient moindres que pour 'EROD, son intérét en ¢are biomarqueur de contamination par
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les polluants organiques de type HAP, PCB et pdsBca été démontré (Boryslawslegjal,
1988; Narbonne, 1999). En effet, elle posséde tacp&rité de pouvoir conjuguer un grand
nombre de composés exogenes et endogénes qui Drdatactéristiques requises pour

constituer un substrat approprié.

5.2.2 Enzyme antioxydante : la Catalase

La production d’especes réactives oxygénées (RREactive Oxygen Species) est
normale pour tous les organismes vivants en aérihie constitue pas, en soi, une situation
de stress oxydant. Cependant, un excés de produdéidROS peut étre généré par divers
polluants organiques et métalliques via différegmtscessus métaboliques (Lemaetal,
1994; Lopeset al, 2001). La présence de ces radicaux libres pewneingr des inactivations
d’enzymes, une peroxidation des lipides, des domnesiagl’ADN et peut aboutir a la mort
cellulaire (Winston et Di Giulio, 1991) (Figure 83w sein des différents compartiments
intracellulaires, les ROS peuvent y étre piégéagréalical scavengers) et métabolisées par
diverses protéines enzymatiques et non enzymatiduiesi, 'augmentation de la production
de ROS peut induire ou inhiber l'activité et la #@se de ces composés antioxydants dont
'étude donne une indication sensible de la présate contaminants générateurs d'un tel
stress en milieu contrdlé et naturel (Di Giwdibal, 1989; Lemaireet al, 1994; McFarlandt
al., 1999; Lope=t al, 2001).

37



Chapitre | : Introduction générale

Polluants

/ \

Métabolisme Induction enzymatique

Métaux de transition \ / Radiation ionisante

“Espéces réactive °
_de l'oxygéne

Facteurs environnementaux

N

Sources endogene ~

PR
[

System
antioxydant Dommages protéiques  Dommages de '’ADN

\Péroxydationdes lipides  Mutation, carcinogéné?e

f

Lésions cellulaires

Figure 8 : Sources entrainant une augmentatiomsj@sces réactives de I'oxygéne dans la cellule,
dommages cellulaires associés et intervention gi¢sye antioxydant.

Parmi les enzymes antioxydantes, la catalaseptaiie de celles les plus étudiées
(Hidalgo et al, 2002; Gulet al, 2004; Sancheet al, 2005). Elle catabolise les peroxydes
d’hydrogéne en molécule d’eau pour prévenir la ftiom de radicaux hydroxyles. L'intérét
de ces paramétres antioxydants en tant que biomargéside dans le caractere aspécifique
de leur réponse, ce qui peut étre un avantage ldacentexte des contaminations multiples
des écosystémes (Cosstal, 1997; Vigancet al, 1998; Larno, 2004)

Ces biomarqueurs moléculaires sont reconnus pwoar des mesures précoces et
sensibles a I'exposition de contaminants chimiquisspeuvent ainsi étre tres utiles pour
détecter des effets avant que des effets irrévessibe soient manifestés. Cependant, en
considérant leur utilisation dans I'évaluation de&sjues écologiques, il est primordial de
savoir si des changements dans ces paramétres utaiiés se refletent a de plus haut
niveaux biologiques. En effet, les biomarqueurséoalaires présentent des doutes sur leur
réelle pertinence écologique en étant situé erdbasveau d’organisation biologique (Castro
et al, 2004).
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5.3 Parameétres physiologiques : croissance et indicedndition

L'utilisation de biomarqueurs physiologiques comiae&roissance ou la condition du
poisson est basée sur le fait qu'il représenteadpects biologiques des poissons directement
reliés a la qualité de leur habitat (Amaet al, 2007). L'étude de la croissance permet
d’observer indirectement les effets d’un polluaat & fithess des organismes et présente
'avantage d'intégrer I'histoire de vie des indivgl(Adamset al, 1992; Larochet al, 2002;
Marchandet al, 2003). D’autres indicateurs de I'état de santball des organismes tels que
l'indice de condition, le rapport ARN/ADN et la ®ur en lipides, renseignent sur les codts
métaboliques induits par un polluant et indirectetrseir le statut énergétique et la croissance
de lindividu exposé (Adamst al, 1990; Lambert et Dutil, 1997). Ces indices de dom
ont 'avantage d’étre simples et relativement rapidemesurer (Lambert et Dutil 1997;
Leamonet al, 2000; Webb et Gagnon, 2002). Malgré les préecasti prendre lors de leur
interprétation, ces indices sont considérés comet indicateurs d’effets tres informatifs
(Adamset al, 1990).

5.3.1 Croissance

Plusieurs études ont montré que les contamindnitsiques inhibaient la croissance
des poissons pour plusieurs especes et partiongredans les stades les plus précoces,
comme les larves et les juvéniles (Saborido-Rey,72@bdel-Tawwab, 2007; Hopkins,
2004). Les variations de la croissance des poispausraient représenter un bilan des
réponses sub-léthales face a des contaminatiomsiquies puisque la croissance intégre
beaucoup de procédés (Moralles-Nin, 2007). La samise durant la premiére année est
cruciale pour la survie du poisson. Les poissonsif@stent leur croissance la plus rapide
durant la phase juvénile (Smitt al, 1995) et une réduction de cette croissance pburra
prolonger la durée de leur stade juvénile. Dessonis avec une croissance diminuée seraient
plus susceptibles a la prédation et pourraient @etmer moins compétitifs pour la recherche
de nourriture que de plus grands individus.

La croissance peut étre obtenue expérimentalepagmhesure directe de la croissance
somatique du poisson mais également indirectempattée de I'analyse des otolithes et plus
particulierement des stries journalieres de crossades otolithes. En effet, les
accroissements journaliers permettent d’obteniridiesmations sur les taux de croissance a
court-terme des individus, ce qui est particuliegatutile lors d’étude en milieu naturel,

lorsque la croissance somatique ne peut pas doelé@a Cet indice de croissance a ainsi été
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utilisé dans diverses études écotoxicologiques k@et al, 1993; Alquezaret al, 2006;
Davoodi et Claireaux, 2007; Morales-Nghal, 2007; Amaraet al, 2009).

5.3.2 Indices de condition de Fulton

L’indice de condition K de Fulton est un facteuonphométrique obtenu a partir des
mesures de taille et poids de chaque poisson. icénde condition de Fulton K reflete
I'embonpoint d’'un poisson et suppose que pour ailke tdonnée, plus le poisson est gros,
plus il est dans de meilleures conditions envirommgtales. Il est considéré comme
représentatif de I'état nutritionnel et de I'étagsdréserves énergétiques d'un individu
(Lambert et Dutil, 1997; Suttoet al, 2000). Un poisson avec un indice faible seraidéng
comme ayant souffert de conditions environnemesitdificiles, de sous alimentation ou
d’infections parasitaires (Lambert et Dutil, 19%&ragina et Marshall, 2000). Cet indice est
donc considéré comme un bon indicateur de I'étasat@é général du poisson et permet
d’estimer la qualité des conditions environnemeastéiRatz et Lloret, 2003)Il est souvent
utilisé dans des études s'intéressant aux diffésegburces de stress car ce type d’indice est

facilement mesurable (Suthers, 1998).

5.3.3 Rapport ARN/ADN
Le rapport ARN/ADN est un indice communément séiiliant la croissance et les

conditions nutritionnelles chez les juvéniles déspon. La quantité d’ADN dans la plupart
des cellules animales est considérée normalemnediestnais la quantité d’ARN varie avec le
statut physiologique, la synthése protéique etdeéssance. Les ARNm, ARNt et ARNr étant
essentiels pour la biosynthése des protéines, aatig@ d’ARN dans les cellules varie en
réponse a des changements en demande de synthpssdiees. Les quantités d’ARN sont
élevées dans des organismes a croissance rap&léaadeurs diminuant la croissance sont
donc reliés a une réduction des quantités d’ARNe(@tyal, 2007). De nombreuses études ont
montré que cet indice répond de maniére rapidevatigations des conditions de nutrition et
de croissance des larves et juvéniles de poissack(®yet al, 1999; Clemmensen, 1988). Le
rapport ARN/ADN a donc été utilisé comme biomarqubiochimique de croissance qui
reflete la réponse générale des organismes aussstrevironnementaux (Wet al, 1999;
Pottingeret al, 2002; Humphreyet al, 2007). L’application de cet indice en tant que
biomarqueurs d’effets de pollution est ainsi congidédepuis quelques années chez les
bivalves, crustacés et poissons (Amataal, 2009; Fonsecat al, 2009; Tsangarigt al,
2010; Gorokhovat al, 2010)
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5.3.4 Indice de stockage lipidique

L’indice de stockage lipidique est basé sur lgpaapde la quantité de triacylglycerols
(TAG, réserve lipidique) sur la quantité de stéf8$; structure lipidique) dans le poisson. La
teneur en TAG est dépendante de I'état nutritiorthelpoisson vu que les TAGs sont la
principale réserve énergétique chez les téléosktdrspremier composé mobilisé durant une
période de stress, alors que les teneurs en stésient essentiellement inchangés (Gabis
al., 1990). Les TAG sont ainsi utilisés pour évaluerstatut énergétique d’'un poisson et
représentent une mesure directe du potentiel dbgidas a endurer des périodes de jeune.
Cet index lipidique pourrait donc étre considérsnte une mesure de la probabilité de survie
a court et moyen terme. Chez des poissons exposks &ontaminants chimiques, une
diminution de cet indice lipidique peut étre reli@da dépense énergétique nécessaire aux
processus métaboliques de détoxification des paughlquezaset al, 2006) ainsi qu’'a leurs
effets indirects sur le comportement du poissonmendes modifications du comportement
alimentaire (Saborido-Rest al, 2007) ou de nage (Stephezisal, 2000).

Ces indices de croissance et de condition ontitdieés avec succés dans des études
reliant I'état de santé des larves et juvéniles pleissons avec les conditions
environnementales du milieu (température, photopéti disponibilité en nourriture...). Ces
différents indices sont pertinents a différenteBeies temporelles (Figure 9). Les indices
morphomeétriques (K de Fulton) et les indices dekstge lipidique (teneur en lipides, rapport
TAG :ST) vont étre sensibles a I'échelle de la damau du mois alors que les indices de
croissance (croissance récente, rapport ARN :ADNiveet réagir aprés quelques jours ou
semaine. Cependant, leur sensibilité aux contansnafimiques reste encore assez
méconnue et davantage de recherche sont nécegsainresonsidérer leur utilisation en tant

gue biomarqueur d’effets aux contaminants chimigues
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Figure 9 : Sensibilité et temps d'intégration detides de croissances et de condition utilisés dans
travail de these (modifié de Suthers, 2000).

6. Objectifs et organisation de la these

Notre étude a consisté a développer une approctigimmarqueurs afin d’évaluer
les effets biologiques de la pollution en milietiolial en utilisant des parametres chimiques,
moléculaires et physiologiques chez le poissonteCapproche a été réalisée par des
expériences d’exposition de poissons a differepped de pollution rencontrés en milieu
naturel, en conditions plus ou moins contrélées @4ils chimiques ont ainsi été utilisés afin
de quantifier les niveaux de contamination présdats I'eau, le sédiment et les organismes.
Des biomarqueurs moléculaires, frequemment utiksegcotoxicologie (TEROD, la GST et
la CAT) ont été analysés en tant qu’indicateur gecécd’exposition et leurs réponses ont été
comparées a celles de biomarqueurs physiologidaeseffet, bien que ces biomarqueurs
moléculaires soient utilisés en tant que « systdmarme » susceptibles de détecter une
perturbation avant I'apparition de signes pathajags irréversibles, peu d’études ont analysé
leur pouvoir prédictif en les reliant a des paraegtprésentant davantage de pertinence
ecologique. Les biomarqueurs physiologiques usilissorrespondent a des indices de

croissance et de condition qui sont moins fréquentmélisés en écotoxicologie mais qui
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refletent I'état de santé général du poisson. Ht &@é analysés en considérant que ces
parametres a haut niveau d’organisation biologioprraient révéler les dommages induits
par les polluants a I'échelle de l'individu et petitne d’évaluer la probabilité de l'individu a
survivre.

Ce travail s’est focalisé sur les périodes juv@nide poissons car ces stades précoces
sont généralement plus sensibles a la contaminatiomique et sont critiques pour le cycle
de vie des poissons, le succes du recrutement ret lgorenouvellement des populations
adultes. Cette approche intégrée a été etudiéelel@asire d’exposition de poissons a un seul
type de contaminant chimique ou a un mélange comptie polluants. Des études en
conditions de laboratoire et en conditions enviemantales ont été réalisées afin d’évaluer la
sensibilité des biomarqueurs moléculaires et phygiglies aux contaminants chimiques mais
egalement l'influence potentielle de facteurs emurementaux sur leurs réponses. Enfin, les
réponses des biomarqueurs physiologiques ont é@arées chez des especes présentant un
mode de vie et un comportement différents : le dmanmun,Dicentrarchus labrax espece
démersale vivant dans la colonne d'eau et deuxsposs plats, le turbotScophtalmus
maximus et le flet,Platichthys flesusespéces benthiques vivant en contact avec Iesétli

Le mémoire s’articule autour de six chapitres auecpremier chapitre présenté
précédemment resituant le contexte de I'étude.Hapitre Il est un chapitre méthodologique,
il présente les différentes approches expérimentaiisées en décrivant les especes et sites
d’études ainsi que les protocoles et échantillosadle décrit également les différentes
techniques et mises au point qui ont été dévelappdmns les analyses chimiques,
moléculaires et physiologiques.

Le chapitre IIl présente une expérience de comtatian en laboratoire de juvéniles de
bars a du pétrole pendant 48 h et 96 h. Cette étymrir objectif d’analyser les réponses des
poissons a une exposition aigie d’hydrocarbures s amcentrations reflétant celles
observées au cours de difféerentes pollutions actatles de type pétroliere. Les
biomarqueurs moléculaires ont été analysés en démasit que leurs réponses précoces
pourraient refléter le niveau d’exposition des oigmes aux produits pétroliers. Les réponses
d’indices de croissance et de condition ont en®iéeanalysées un mois apres I'exposition au
pétrole afin d’évaluer I'effet & moyen terme detgge de contamination sur I'état de santé
des juvéniles de bar. Les réponses de ces biomasjugoléculaires et physiologiques ont
ensuite été comparées afin d’étudier la capacisébitamarqueurs moléculaires a refléter les

effets des hydrocarbures sur I'état de santé dgm@mes.
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Dans le chapitre IV, nous nous sommes intéresgesr@ponses des biomarqueurs
moléculaires et physiologiques dans le cadre dexgosition chronique a un mélange de
polluants. Ces réponses ont été analysées lore duemiere étude en condition semi-
controlée par la réalisation d’'une expérience dgincpet lors d’'une deuxieme étude en
condition controlée de laboratoire. Dans une preangxpérience, des juvéniles de bar et de
turbot en été placés en cage dans le port de Boelegr Mer pendant 38 jours. Dans une
deuxieme étude des juvéniles de turbots ont été@s@spen condition de laboratoire aux
sédiments portuaires mais également a du sédinsamdreen provenant de la Seine pendant
21 jours. Lors de ces deux études, les réponses baesarqueurs moléculaires et
physiologiques ont été analysées et comparéediradi@ chaque exposition et aprés 7 jours
d’exposition en laboratoire. Ces deux études antéilisées en considérant que I'analyse des
biomarqueurs moléculaires permettrait de détecterpbsition des organismes aux
contaminants chimiques alors que la réponse desesdie croissance et de condition
refleterait les effets de la contamination sur létat de santé. L'analyse et la comparaison
d’études menées en condition environnementale etlat®ratoire améliorera notre
connaissance sur l'influence des facteurs envinmameaux sur les réponses biologiques des
organismes.

Le chapitre V concerne une étude réalisée surflées prélevés dans différents
estuaires francais et belges présentant des dégrékropisation différents. La condition des
poissons et leurs relations avec les concentraBonsétaux observées dans les organismes
ont été analysées dans cette étude de terraimpieux comprendre les effets des métaux sur
les performances physiologiques des poissons dta¥véa qualité environnementale des
estuaires. Cette étude a été réalisée suivant dthgge que des niveaux croissants de
concentrations en métaux dans les organismes matagnt une diminution de I'état de santé
des organismes estuariens.

Enfin, le sixieme et dernier chapitre (VI) constitta discussion générale. Il synthétise
'ensemble des résultats obtenus lors de ces exm&s$ en statuant sur la sensibilité des
différents parametres biologiques utilisés et aysdrtinence de I'approche proposée dans ces

différentes techniques d’étude.
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Chapitre Il : Matériel et Méthodes

1. Expériences réalisées

1.1 Démarche expérimentale

L’approche multibiomarqueur présentée dans le tfeaprécédent a été développée
sur des juvéniles de poisson dans le cadre de types de pollution chimique rencontrés en
milieu naturel : pollutions occasionnelle et chopre.

Notre choix d’étude en condition de pollution aetitklle s’est porté sur les effets
d’'une contamination aigle a un seul type de comtami: les hydrocarbures. Cette
expérimentation s’est déroulée en avril-mai 2008sda cadre du projet ANR DISCOBIOL
(Dispersant et techniques de lutte en milieu cétieffets biologiques et apport a la
réglementation) au CEntre de Documentation, de &eblk et d’Expérimentations sur les
pollutions accidentelles des eaux (CEDRE, Bresiire disposant d'une serre expérimentale
de 160 m2. Des dispositifs expérimentaux y ontdééeloppés afin d’étudier la réactivité du
pétrole vis-a-vis du milieu agueux et son impactdas organismes marins. S'agissant d’'une
contamination par la colonne d’eau, les juvénilesdr ont été choisis pour cette étude. Les
organismes ont été exposés au peétrole en condibatrélée pendant 48 h et 96 h, deux
durées d’exposition courte appropriée au mode ddaotination aigie. Les poissons ont
ensuite été transposés pendant 1 mois en eau afmirde tester leur capacité a se rétablir.

Le deuxiéme volet des études d’exposition s’estepsur les effets d’une exposition
chronique a un mélange de polluants. Pour cela,cdesentrations environnementales de
contaminants chimiques ont été considérées afirdisigoser de conditions réalistes par
opposition aux études de toxicité aigiie. Dans emper temps, notre approche expérimentale
a été developpée dans une zone portuaire, le porBallogne sur mer, plan d'eau
relativement calme caractérisé par la présencdudgeprs familles de composés chimiques.
Afin de disposer d’'un mode d’exposition en conditenvironnementale, une approche par
mise en cage des organismes (« caging ») a ééetest des juvéniles de bar et de turbot en
juin 2009. Les résultats de cette expérience ostien été comparés a une seconde étude
réalisée en janvier 2010, en condition contréléeexposant des juvéniles de turbots pendant

21 jours a du sédiment issu des mémes stationsagmgc En complément, deux lots
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d’individus ont été exposés a du sédiment prélewes dlestuaire de la Seine, site représentatif
d’un estuaire productif impacté par les activitésines.

Dans une derniére partie, en complément des exjgésade laboratoire et de caging,
une étude de terrain a été réalisée sur des jegedd flet prélevés dans des estuaires plus ou
moins anthropisés. Le flet a été choisi pour sealitgs d’espece sentinelle reconnues par
plusieurs programmes de biosurveillance. Une camgpagainsi été menée en Octobre 2010
afin de prélever des juvéniles de flet du groumkafs un estuaire en mer du Nord (I'Escaut),
dans deux estuaires en Manche orientale (la Caecle Seine) et dans un estuaire de la

facade atlantique francaise (la Loire).

1.2 Espéces cibles

1.2.1 Le bar et le turbot
Le bar communDicentrarchus labrax(Figure 10) est une espéce démersale vivant dans

la colonne d’'eau et se nourrissant sur le fondaetolonne d’eau. Son aire de distribution
s’étend, dans I'Atlantique Nord-Est, des cbtes dardd au sud de la Norvege. Il est présent
en Mer d’'Irlande, Mer du Nord et Mer Baltique, ketalonise toute la Mer Méditerranée ainsi
gue la Mer Noire. Il peut étre trouvé jusqu'a urentaine de metres de fond, et jusqu’'a
environ 80 km des coétes. A I'éclosion, les larvessarent environ 4 mm (Barnabé, 1976;
Kennedy et Fitzmaurice, 1968). Arrivées en zoneodt elles y passent environ 30 jours, le
temps nécessaire pour atteindre le stade de déestapy correspondant a une taille de 10
mm (Jennings et Pawson, 1992). Les juvéniles pémetalors dans les zones estuariennes
pour s’y développer ou ils se nourrissent esséetneint de mysidacés, d’amphipodes et de
larves de décapodes. En Manche et autour des ftasrbques, les juvéniles restent inféodés

a leurs estuaires pendant au moins les trois premannées de leur vie.

Figure 10 : Juvénile de bar commiigcentrarchus labraxde 7 cm et agé d’environ 4 mois

Le turbot,Scophthalmus maximu@-igure 11) est un poisson plat vivant sur lesifon

de pierre, de graviers ou de vase. Son aire debdibn s’étend dans I'Atlantique Nord Est,
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de la Méditerranée, le long de la cote Européensgujau cercle arctique ainsi qu’en Mer
Baltique. A I'éclosion, les larves mesurent de 8 @m. Elles ont d’abord un comportement
pélagique, vivant en pleine eau, symétriqgues e¢adotd’'une vessie gazeuse. Lorsqu’elles
atteignent 15 mm, leur corps subit une métamorppaseotation a 90° vers la gauche et elles
passent alors a un mode de vie benthique (Aardl3l)20es juvéniles rejoignent le littoral ou
ils poursuivent leur développement. Les jeunesatsrivivent en eau peu profonde pres des
cOtes et se nourrissent d’invertébrés benthiquesfuh et a mesure qu’ils grandissent, ils
s’éloignent des eaux littorales pour rejoindreftasds importants (au maximum a 80-100 m

de profondeur).

Figure 11 : Juvénile de turb@cophthalmus maximude 7 cm et agé d’environ 4 mois

Ces deux especes, le bar et le turbot, ont falijdtod’études antérieures qui ont
permis d’acquérir des connaissances sur leur bmlegleur physiologie. lls présentent une
croissance rapide, particulierement pendant lesnigres périodes de leur vie, et sont
capables d’adapter leur physiologie en fonction casditions environnementales (espece
euryece). Ces caractéristiques expliquent pourgesi 2 especes font I'objet d’élevages
intensifs dont la production s’est développée erop@idepuis ces dernieres années. Le bar a
été le premier poisson marin a étre élevé en Eueopeonditions intensives (Barnaétal,
1976). La production d’alevins de bar et de tudrot-rance permet de disposer de juvéniles
dont 'histoire est connue, ce qui est un élémeseaetiel en étude écotoxicologique. De part
leur intérét écologique (habitat), économique (nsatde I'élevage) et leur biologie (cycle de
vie), le bar et le turbot représentent donc desétesdbiologiques appropriés a la réalisation
d’études portant sur les effets des contaminantaighes. De plus, de par leurs différences

de mode de vie, de comportement et de nutritiariliBation complémentaire de ces deux
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especes permettraient d’explorer difféerents aspedets effets lies a I'exposition a des

contaminants chimiques.

1.2.2 Le flet européen

Le flet, Platichthys flesus(Figure 12) est un poisson plat tres largemepané en
Atlantigue Nord-Est et en Méditerranée. Ce poisbenthique vit sur les fonds sableux,
sablo-vaseux et vaseux des eaux marines. A I'éip$a larve pélagique atteint 2-3 mm et
dérive vers les zones cotiéres et estuariennemédtamorphose est observée quand la larve
atteint 7-12 mm et acquiert un comportement benthidies poissons juvéniles resteront
approximativement 2 ans en estuaire, en présemtatmigration vers la partie aval de
I'estuaire en période hivernale (induite par lapénature plus élevée et moins fluctuante en
profondeur), et une migration d’origine trophiquesvéamont au printemps.

Le flet est un poisson qui posséde des capacigdagtation qui lui permettent de
survivre dans des sites contaminés et tres diiggsifi possede ainsi les qualités premiéeres
d’'une espéce sentinelle (large répartition, abooelagrande résistance). Dans I'estuaire de la
Seine, le flet a été sélectionné comme modeéle degracomportement benthique associé a
ses déplacements limités qui font que c’est unrosgae, a ce stade, qui integre tres bien les
modifications environnementales de son habitat seétparticulierement affecté en cas de
pollution du milieu (Smith et Suthers, 1999; Ableal, 1999). Plusieurs travaux ont ainsi été
meneés sur I'impact de la contamination chimiquecaiite espéce, dans différents estuaires de
la facade Atlantique francaise (Cossaal, 1992; Amaraet al, 2009; Evrardet al, 2010;
Marchandet al, 2010).

Figure 12 : Juvénile de flet commuPiatichthys flesusde 8 cm, agé d’environ 5 mois.

49



Chapitre 1l : Matériel et Méthodes

1.3 Simulation d'un déversement pétrolier sur des juvié@s de bar: analyse en
conditions controlées

1.3.1 La contamination : le pétrole

Lors de cette étude, des juvéniles de bar ont §pdseés a 20 g de pétrole léger
Arabian light étété 110°C (BAL 110). Ce pétrole a été sélectionnérssla composition
chimique proche de celle d’hydrocarbures qui ogtdgdversés dans le milieu marin suite a
des catastrophes pétrolieres comme celle de I'An@axdtiz en 1978. Ses caractéristiques
physico-chimiques sont les suivantes : 0,860 deitted 20°C, 60 mP de viscosité a 15°C,
12% de composeés polaires, 34% d’hydrocarbures diqumes et 54% d’hydrocarbures

saturés.

1.3.2 Les bars

Les expositions ont été effectuées sur des juvgiée bar Dicentrarchus labrax(4
mois; 4,87+ 0,83 g; 73,8t 4,1 mm) obtenus d’'une écloserie (Aquanord, Graesh et
transportés au laboratoire. Les 200 poissons ngicesgpour I'exposition, ont été acclimatés
pendant une semaine a#®,5°C dans une cage de 150 L placée dans un kmssanté par
un systeme ouvert de circulation d'’eau de merégltau charbon en photopériode naturelle.
Les parametres physico-chimiques (températurenitglioxygéene, pH) ont été relevés
guotidiennement a l'aide d’'une sonde multiparargai Les poissons ont été nouraid
libitum, deux fois par jour avec des granulés commerémi{Biomar S.A., Bio-Optimal Start
N° 1.5). Avant exposition, la moitié des juvénileshide a été individuellement marqués avec
des implants visuels (tags VI alpha, Northwest kemechnology), pesés (a 0,01 g pres) et

mesurés (longueur totale a 0,1 mm pres).

1.3.3 Conditions d’exposition au pétrole

Les expositions ont été réalisées dans des ba880lk. Chaque bac est équipé d'une
pompe a eau Johnson L450 pour permettre un mouvetieau facilitant la dispersion du
pétrole. Le tuyau de sortie de la pompe est plac&dntalement dans la colonne d'eau a
guelques centimétres du fond pour produire un mmeve de rotation lent de I'eau dans le
bac. Un systeme d’entonnoir est connecté a I'erteéka pompe et placé a la surface de I'eau
pour récupérer le pétrole remonté a la surfaceplds, une barre métallique courbée est
placée a la surface de l'eau pour entrainer leolgetvers I'entonnoir (Figure 13). La
dispersion mécanique du pétrole a été réaliségoemmaat 20 g de pétrole dans I'entonnoir.

Pour la condition contréle (CTRL), le méme dispbsixpérimental a été utilisé. Chacune de
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ces deux conditions (CTRL et PETROLE) a été réales® duplicat, un total de 4 bacs a donc
été utilisé. Une fois le pétrole versé, le systeast laissé en fonctionnement 24 h avant
'entrée des poissons afin de stabiliser au maximanconcentration du pétrole dans la

colonne d’'eau.

w
(@) ©)

Figure 13 : (a) serre expérimentale du CEDRE, éskin d’exposition de 300 L, le systéme
expérimental est constitué d’'un entonnoir lié a pompe, (c) les fleches dans le schéma indique la
direction du mouvement de I'eau de mer et/ou dropg{Milinkovitch et al, 2011).

1.3.4 Exposition
Pour chaque bac, 20 poissons non marqués ebig@ops marqués ont été distribués

aléatoirement. Les conditions d’exposition (temphée eau de mer, photopériode) utilisées
étaient les mémes qu’en acclimatation. Un nombr&Qdgoissons, non marqués, par bac a été
prélevé a deux temps de préléevement : 4@ €t 96 h (§s). A t4g€t bg, dix autres poissons
marqués par bac ont été transférés dans de I'eamedteclaire pendant 26 et 28 jours
respectivement dans les mémes conditions gu’ennaetion. Pour chacun des bacs, 5
prélevements d’eau ont été effectués quotidiennentems des flacons en verre de 100 mL

pour le dosage des concentrations en hydrocarbtimservés a I'obscurité.
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1.4 Effets d'une pollution multiple de contaminants amiques sur des juvéniles de bar et

de turbot : analyses en conditions contrdlées ehseontrolées

1.4.1 Site d’étude : le port de Boulogne sur Mer

Le port de Boulogne-sur-Mer, situé sur le littoradcidental du Pas-de-Calais, est

implanté au débouché de la riviere Liane sur la dhanOrientale. Le port s’étend sur une

surface totale de 4,6 km?, en incluant la radamdte au Nord par la digue Nord et a 'Ouest

par la digue Carnot. C’est un site polyvalent obatmtent entreprises agro-alimentaires (dont

I'activité principale est la transformation des guds de la péche), métallurgiqgues de

ferromanganése (cessation d’activité en 2005) egedits de stockage (produits de la mer et

du bois). L'activité maritime s’articule autour tfeis secteurs :

la péche (Boulogne-sur-Mer est le premier et le ghasid port de péche francaise) et
la filiere des produits de la mer,

le trafic de passagers et de voitures de tourisrae BAngleterre,

le commerce, tourné vers le trafic de ciment, qagveet de pate a papier, de bois et
de contre-plaqué.

Le port recoit de nombreux contaminants achemirggsig Liane mais aussi les

nombreux points de déversement des eaux usées.

Le port de Boulogne-sur-Mer est constitué (Figutg:1

d’'une rade, occupant la partie Nord du chenal degaton,

du port extérieur comprenant un poste roulier, sieréiére la digue Carnot,

du port intérieur, accessible par un chenal endeggentiellement réservé a l'usage
des pécheurs fileyeurs, des plaisanciers ou desorig éventuelles ou existantes
transmanche et formé d'un port de marée (péchela$apce) avec avant-port

(terminal ferries) et de trois bassins a flot: bBlapn (réparation navale, péche,

plaisance), Loubet (péche) et Frédéric Sauvage§plee).
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BOUTOENF-SURMER

Figure 14 : Schéma du port de Boulogne sur Merded3alais . Le port s’étend sur une surface totale
de 4,6 kmz, en incluant la rade délimitée au N@ndla digue Nord et a I'Ouest par la digue Carnot.

Afin de permettre l'acces aux installations pontesiet d’assurer la sécurité des
navires entrant et sortant, le Service Maritime gdests de Boulogne-sur-Mer et Calais
(SMBC) effectue tout au long de I'année des drag@geir entretenir les profondeurs.

Les matériaux dragués sont évacués en mer surteirdesidépbt utilisé depuis de
nombreuses années (pour un volume moyen de 350mA@®mposés de sables, de vases
sableuses et de vases) et pour lequel un pernmemndision a été accordé le 13 décembre
2000 par la Préfecture du Pas-de-Calais autorlsambrt de Boulogne-sur-Mer a rejeter en
mer les déblais de dragages d’entretien, souscedps analyses chimiques compatibles avec

une immersion, de créneaux de clapage et de gamies portuaires et d'immersion).

1.4.2 Exposition par caging de juvéniles de bar et dedudans un milieu portuaire

Les poissons
Les juvéniles de baBicentrarchus labrax(3 mois; 2,84t 0,79 g; 64,2t 6,3 mm) ont
été fournis par I'écloserie marine de Gravelinesa(@lines) et les juvéniles de turbot,

Scophthalmus maximu@ mois; 4,62+ 0,72 g; 67,1+ 3,4 mm), par France Turbot
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(Noirmoutier, 85). Un nombre de 65 juvéniles de kar63 juvéniles de turbot ont été
acclimatés dans un bassin de 2,7 alimenté en eau de mer pendant 2 semaines avant
I'expérience de caging. Les bars ont été mis ee dags le bassin d’acclimatation afin de les
séparer des turbots. Un systeme de bullage a @é plans le bassin, la photopériode a été
réglée a 10 h jour et 14 h nuit et le suivi desapsatres physico-chimiques a été effectué
guotidiennement. Pendant I'acclimatation, la terapége de I'eau était de 18 1°C et les
poissons ont été progressivement nourris avecrtigmias et des morceaux de crevettes et de
moules pour les habituer & la consommation de prma¢urelles. La veille de I'exposition, les
poissons ont été individuellement marqués avedndelants visuels (tags Vlalpha, Northwest
Marine Technology), pesés (a 0,01 g pres) et megloégueur totale a 0,1 mm pres). Pour
chaque espece, 15 poissons ont été prélevés avaige en place des cages afin d’établir une

référencedavantexposition.

Placement des cages

Les cages ont été mises en place en juin 2009ldgwst de Boulogne sur Mer. Trois
emplacements ont été sélectionnés : station A geed&a digue Carnot a lI'avant du port
(50°44°24.87"N, 1°34’07.02"’E), station B au nivedu quai de 'Europe (50°43'31.82"N,
1°34'25.73"E) et la station C dans le bassin Lou®er43'28.20"N, 1°34'56.12"E) (Figure
15). Initialement, une station supplémentaire sitad’extérieur du port avait été envisagée

mais les conditions météorologiques et hydrodynaesquont pas permis ce placement.

Figure 15 : Localisation des sites de caging dam®it de Boulogne sur Mer.
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Les cages utilisées pour cette étude ont été remest afin de permettre un volume
suffisant pour le bien étre des poissons, un ngallsuffisamment espacées pour limiter le
colmatage et assurer une bonne circulation de I'eadpnc une bonne oxygénation, et des
apports de nourriture (proies) pour les poissorss.canception des cages a €té pensée en
fonction du comportement et du mode de vie descespétudiées (Figure 16). Des cages
cylindriques (0,7 m de hauteur, 0,65 m de diam&8, L de volume) en maille de 7 mm de
c6té ont été utilisées pour les bars. Des cage¢angaaires (0,9 m de longueur, 0,6 m de
largeur et 0,3 m de hauteur, 160 L de volume) eillende 10 mm de coté ont été choisies
pour les turbots, espece benthique, afin d’augmdatesurface de contact entre cage et

sédiment.

Figure 16 : Cage cylindrique des bars et cagemgataire des turbots utilisées pour I'expérience de
caging.

A chaque station, les deux types de cages oninmgteergées apres y avoir placés
aléatoirement les poissons marqués. Elles ontixaéd sur le sédiment par des ancres a vis
« Skrew anchor » a I'aide de plongeurs scientifigatle fond des cages a été recouvert de
sédiment. Initialement, le nombre de poissons pge qour chaque espéce était fixé a 18
mais du fait de la fuite de certains poissons st@ssconditions météorologiques difficiles, 15
bars et 17 turbots ont été placés a la statiorBAals et 16 turbots a la station B et 17 bars et
15 turbots a la station C (Figures 17 et 18). Lamametres physico-chimiques (température,
salinité, oxygene et pH) ont été mesurés et envirdn de sédiment a été prélevé pour
'analyse des contaminants chimiques. Les poissoost pas été nourris pendant cette
période d’exposition. L’'analyse des contenus st@maca montré gu'’ils ont pu se nourrir
avec les proies naturellement disponibles dansole zi’étude. Deux semaines apres leur
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placement, les cages ont été remontées en surfagecpntréler I'état des poissons et des

cages. Dans la station la plus interne au porip@ les bars et turbots ont été retrouvés morts
(arétes retrouvées dans les cages). Pour les dewes astations, les poissons étaient vivants.
Les cages ont été rapidement nettoyées et replpoée€nviron 3 semaines supplémentaires.

Aprés les 38 jours d’exposition, les poissons eétrapidement transférés au laboratoire (en 2
h).

Figure 17 : Fixation des cages sur le sédimenlgsgplongueurs scientifiques a I'aide d’ancre a vis
« Skrew anchor », station A.

Figure 18 : Conditions d’exposition par caging tess et turbots dans la station A.

1.4.3 Exposition de juvéniles de turbot a des sédimeoitiipires et estuariens en condition
de laboratoire

Prélévements de sédiment

Les sédiments sélectionnés pour cette étude prusgrde cing sites cotiers, estuariens
ou portuaires. Les prélevements ont été effectn§arevier 2010. Pour chacun des sites, un
volume d’environ 15 L de sédiment a été échantikorin premier préléevement a été réalisé
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en aval de l'estuaire de la Seine (la vasiére n48d26'44.64"N; 0°15’01.94" E), estuaire
considéré comme fortement influencé par les aésvitnthropiques (Figure 19). Le sédiment
(10 premiers cm) a été prélevé a pied a marée bdssis autres prélevements ont été
effectués dans le port de Boulogne sur Mer au nivdes mémes stations que I'expérience
précédente (cagingn premier préléevement a été effectué aux aboraséaimts du port,
pres de la digue Carnot (H-A) (50°44'23.64" N; 1"13196” E), un second au niveau du quai
de I'Europe (H-B) (50°43'33.18” N; 1°34'28.98” E} ke dernier dans le bassin Loubet (H-C)
(50°43'30.60" N; 1°35'03.90” E). Deux coups de bende type Van Veen (surface
d’échantillonnage 250 cfhont été réalisés pour chaque station. Ces bourésaires ont été
prélevées en prenant soin de ne pas prendre Eofran contact avec la benne afin d’éviter
toute contamination métallique. Le dernier prélegatna été effectué a Wimereux
(50°45'52.91"N; 1°36'15.56"E) dans une zone faibtarh soumise a la contamination
chimique afin de considérer ce prélevement comree témoin appelé ultérieurement site

« control ».
Port de
e/ Boulogne

Eastern English Port de

Channel POUlOgne

Estuaire de la

Figure 19 : Localisation des sites de préleveméaits le port de Boulogne sur Mer (3 préléevements),
dans la vasiére nord de I'estuaire de la Seinegeyement) et sur la plage de Wimereux (1
prélevement).

Exposition des turbots

Les 213 juvéniles de turbot (4 mois; 6,8 + 0,727§;+ 3,3 mm) proviennent d'une
écloserie commerciale (France Turbot, Groupe Adidmirmoutier, France). L'exposition a
été réalisée dans une chambre thermostatée régléd°@ (x 1°C) et une période
d’acclimatation de 12 jours a été respectée avaxpdsition aux sédiments. Durant
I'acclimatation et toute la durée de I'expositites poissons on été nourris une fois par jour
manuellement a 1% du poids de l'individu moyen simushe de granulés. Avant le début de
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'exposition, les juvéniles ont été pesés, mesyi@sgueur totale et hauteur du corps) et
marqués avec des implants visuels (Tags VI alpbahMest Marine Technology).

Cinq litres de sédiments de chacun des sites dévpréent ont été placés dans des
aguariums en verre de 37 L (2 aquariums par camjigt 25 L d’eau de mer ont été ajoutes.
Une décantation de 48 h a été realisée avant t'a@ies poissons (Figure 20). Quinze turbots
acclimatés ont ensuite été répartis aléatoiremamg daacun des 10 aquariums contenant les
sédiments, au total donc 30 turbots par conditicexposition a été réalisée en circuit fermé
durant 21 jours, avec une aération constante gaerse de bulleur. Un tiers du volume d’eau
de mer total a été renouvelé quotidiennement pbaque aquarium, en prenant soin de
limiter la remise en suspension des particulesnséadliaires et les facteurs de stress. Les
parameétres physicochimiques de chaque bassin @nmiégurés chaque jour a la méme heure,
avant l'alimentation et avant le changement d’e@mmpérature, salinité, conductivité, O
dissous, pH, turbidité) a l'aide d’'une sonde mul@paétrique. La photopériode a été réglée a

un cycle de 10:14 h (jour:nuit).

Figure 20 : Conditions d’exposition des juvénilestdrbots (75 mm) aux sédiments issus des trois
sites d’étude : un sédiment de wimereux, un sédichefa vasiere nord de la Seine et trois sédiments
prélevés dans le port de Boulogne sur mer.

Le jour du début de I'exposition, 15 turbots oré ptélevés aléatoirement et sacrifiés
afin d’obtenir un état de référenceg, des différents parametres physiologiques analy3eés
préléevements de 15 individus ont ensuite été eféschprés 7 et 21 jours d’exposition pour
chaque condition {tet &;). La capture des individus était aléatoire et g&dplément répartie

entre les aquariums réplicats afin d’y conserverdinsités similaires.
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Expérience supplémentaire : effet du jeune

L’ensemble des parametres physiologiques étudés éensible a I'état nutritionnel
du poisson, il est nécessaire pour pouvoir intéepriés mesures obtenues de les comparer a
celles correspondant a un état de stress sévarecela, une expérience supplémentaire a été
réalisée en méme temps que la précédente en plagnirbots de nourriture. Un nombre de
48 turbots a ainsi été distribué dans deux aquaricomprenant le méme sédiment que celui
du contréle (sédiment de Wimereux). Les conditiergérimentales ont été rigoureusement
identiques a celles décrites précédemment poumpdsiion des juvéniles au sédiment
contaminé et aucune nourriture n'a été donnée meniés 21 jours d’expérience. Des

prélevements de 12 turbots ont été réalisés apigslp, et 21 jours d’expérience.

1.5 Effets des contaminants chimiques sur I'état de sade juvéniles de flet : analyse in
situ

1.5.1 Zones d'études
Des prélevements de juvéniles de flet ont été eféscen octobre 2010 dans différents

estuaires situés : au sud de la mer du Nord (EsautManche orientale (Canche, Seine) et
sur la fagade Atlantique (Loire) (Figure 21).

()
Escaut

¥

Canche *

AT D

2$°.

Figure 21 : Localisation des quatre estuaires (#Es€anche, Seine et Loire) dans lesquels les
juvéniles de flets (5-10 cm) ont été prélevés.
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L’estuaire de 'Escaut

L'Escaut {le Scheldeen néerlandais) est un fleuve européen de 355&iord), qui
traverse 3 pays (France, Belgique et Pays-Basyd@ibns, avant de se jeter en mer du Nord.
Son bassin versant s'étend sur plus de 20 06Qqdont 15 328 krhen Belgique, soit plus de
50% de la surface de ce pays). L'estuaire est soamne tres forte densité humaine et a une
industrialisation ancienne. Les secteurs industrilds plus représentés (en nombre
d’entreprises) sont ceux de l'industrie alimentatale I'industrie des métaux. L'estuaire de
'Escaut est également soumis a une agricultuensgive (privilégiant les cultures dans le sud
du district et dans la partie néerlandaise et\Vajye en Région Flamande). Il est également
sous linfluence des activités portuaires de quedqoorts importants, dont celui d’Anvers qui
est le deuxiéme port d’Europe et également I'ungles grands au niveau mondial. Plus de
130 millions de tonnes de marchandises y sont Wadsées chaque année (District

hydrographique international de I'Escaut).

L’estuaire de la Canche

L’estuaire de la Canche est situé dans le déparnteche Pas de Calais, au sud de
Boulogne et se jette dans la Manche orientale.ldiev&€ Canche, long de 85 km, draine un
bassin versant de 1274 kmz. Il s’agit d’'un petitase long de 10 km environ et large de 1,5
km en son embouchure. Bien que la longueur de sors soit modeste, la Canche bénéficie
de I'apport de nombreux affluents et d'un débitél@5s m’.s?). Avec prés de 48% du littoral
qui est urbanisé ou industrialisé, la région Noed-Rle Calais figure parmi les plus
urbanisées. Cette région est également la secamgecbtiere la plus peuplée de France avec
prés de 700 habitants/lkm2. Malgré toutes les prassanthropiques rencontrées dans la
région, la partie au sud de Boulogne sur mer sé wni peu plus épargnée par ces
ameénagements. Par conséquent, cet estuaire demeuwrsoumis aux fortes perturbations
anthropiques. De récents travaux ont d'ailleursritides habitats cotiers a proximité de
I'estuaire de la Canche étant de bonne qualit&@etamthropisés (Amakt al, 2007; Courrat
et al, 2009) en comparaison aux zones portuaires de édguk, Calais et Boulogne. Cet

estuaire a ainsi été considéré comme estuaireelenée lors de notre étude.

L’estuaire de la Seine
L’estuaire de la Seine, situé dans la partie nomksbdes cotes francaises, débouche
dans la Manche par l'intermédiaire de la Baie da&d.ong de 776 km, le fleuve draine avec

ses affluents (Aube, Yonne, Marne, Oise et Eurepassin hydrographique couvrant une
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superficie de 78 900 km? jusqu’a Tancarville, 9dit% du territoire francais, représentant a
lui seul 40 % de l'activité économique francaise,% de I'activité agricole et 30 % de la
population nationale, soit 17 millions d’habitantQuant au trafic fluvial du fleuve, il
représente 50 % du trafic total francais (Dang®220Du fait de ces particularités, la Seine se
trouve fortement soumise aux rejets d’origine astique, en particulier ceux provenant du
bassin parisien. Les apports d’origine anthropisiiet multiples. La Seine recgoit & Archeres
les rejets de la station d’épuration de I'agglomiéraparisienne. Deux autres grandes villes
sont situées dans sa partie estuarienne : Rou80 &M en amont et Le Havre a I'entrée. A
eux deux, les ports autonomes des agglomératiomaiba et rouennaise constituent le plus
grand complexe portuaire francais avec un tratal @nnuel de 75 millions de tonnes (Dange,
2002). Malgré les normes de rejet de plus en pludraignantes, les industries qui y sont
regroupées (usines chimiques, complexes pétroch@nigy continuent a alimenter I'estuaire
en polluants organiques et métalliques (rejetseacitiydrocarbures, métaux...). En raison
d’'un niveau de pollution important de I'estuair@, suivi de sa contamination a été entrepris

depuis plusieurs années dans le cadre du progr&eme Aval lancé en 1995.

L’estuaire de la Loire

Avec un cours long de 1000 km, la Loire constieiglus grand fleuve francais et la
principale source d’apports de matériel d’originentnentale a la facade Atlantique
européenne. Le bassin versant de la Loire est telEment agricole en amont de I'estuaire,
seule la zone interne de l'estuaire est fortemebanisée et industrialisée. L’essentiel des
activités industrielles se situe au niveau de liase interne entre Nantes et Saint-Nazaire
(zones portuaires, raffineries pétrolieres, indestchimiques). A ce titre, des aménagements
ont été réalisés pour faciliter le passage desdgramavires a destination des ports de ces
agglomérations et extraire, en amont, les sableleseigraviers. Ces travaux ont changeé
fondamentalement la morphologie de I'amont de li@aseé en provoquant notamment une
progression vers I'amont des eaux marines et derkddité. Aux importantes sources de
polluants que constituent ces activités indust#efi’ajoutent les rejets domestiques des deux
agglomérations et les déversements urbains et timelasdes autres grandes villes situées
dans l'estuaire : Couéron, Cordemais et Donges d®aR002). Les études des niveaux de
contamination métallique menées en Loire depuis umgtaine d'années ont montré
I'existence au sein de 'estuaire d’'une forte pmdhin en plomb d’origine industrielle (Boutier

et al, 1993). Les travaux relatifs au mercure ont fgpaaitre une contamination non
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négligeable de 'estuaire a ce métal, sans towgfmsenter un taux de pollution aussi élevé
gue dans l'estuaire de la Seine (Costsal, 1992).

1.5.2 Echantillonnage

Pour les estuaires de la Canche, la Seine et UEsaa petit chalut a perche a été
utilisé pour pécher les flets (Figure 22). Il pas@ne ouverture horizontale de 1,5 metre, une
ouverture verticale de 0,4 meétre et un maillagetreis parties. L'entrée de chalut est
constituée d’'une maille de 10 mm, la partie intatiaiée d’une maille de 8 mm et le cul d’'un
maillage de 5 mm. Le chalut est tracté par une eratian de type zodiac, équipée d'un
moteur de 40 chevaux, a vitesse constante de Zsatoujours face au courant. La durée
de traine a été fixée a 15-20 minutes, représentansurface échantillonnée d’environ 1000
m2. Les coordonnées de départ et de fin de chalwagt enregistrées a 'aide d’'un GPS,
permettant de calculer la distance effectuée. earpétres physico-chimiques ont été relevés
pour chaque traine. En fonction du nombre de fdétshés pour chaque traine, elles ont été
répétées jusqu’a obtenir un nombre suffisant de fle taille comprise entre 7 et 9 cm pour
les analyses biologiques et chimiques. Les fletsévé immédiatement stockés dans de la
glace et congelés a -20°C au retour en laboratBite sédiment a été prélevé a pied en

s’échouant a marée basse sur les bancs.

Figure 22 : Chalut & perche utilisé pour I'échdmtihage des juvéniles de flet (5-10 cm). Il possede
une ouverture horizontale de 1,5 métre, une oureewterticale de 0,4 meétre et un maillage en trois
parties d’'un maillage de 5 a 10 mm.

Pour I'estuaire de la Loire, nous avons fait agpeh pécheur professionnel. La péche a
été réalisée de nuit, avec un chalut de fond agsna Il s’agit d’'un chalut de fond remorqué

par un bateau et dont I'ouverture horizontale estugée par des panneaux divergents,
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relativement lourds et munis d'une semelle d’apigvue pour un contact accentué avec le
fond.

1.6 Synthese des expériences et analyses effectuées

Les conditions d’expérimentation des quatre expégs présentées précédemment sont
décrites dans le Tableau 1. Les analyses réal@éesurs de ces expériences sont résumées
dans le tableau 2.

Tableau 1 : Résumé des quatre études réaliséesieide ce travail de thése.

1 2 3 4
Période mars-avr-09 juin-juil-09 janv-fev-10 oct-10
Méthode labo caging labo in situ
Contamination / étrole port de Boulogne  sédiments : | Escaut, Canche,
sites d'étude P sur mer port BL - Seine| Seine, Loire
Eespéce bar bar turbot turbot flets
Taille (mm) 74 67 67 75 74
Poids (g) 4,8 2,8 4,6 6,8 4,5
. Dure.e. 2et4djrs 38jrs 7et2ljrs Age : 3-6 mojs
d'exposition
Décontamination 28 et 26 jrs - - -
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Tableau 2 : Synthese des différentes analysesé@éaliau cours des quatre études : 1) exposition de

juvéniles de bambicentrarchus labraxa du pétrole, 2) mise en cage de juvénile deebde turbot,

Scophthalmus maximugans le port de Boulogne sur mer, 3) expositiojudéniles de turbot & des

sédiments contaminés et 4) prélevement de fiddgichthys flesusdans trois estuaires frangais et un
estuaire belge.

parameétres mesurés conservation 1 2 3 4
Hydrocarbures particulaires ~ 4°C, noir X
Analyse de l'eau
HAPs 4°C, noir X
Granulométrie T° ambiante X X
Matiere organique -20°C X X
Analyse HAPs, PCBs -20°C X X X
sédimentaire r——
oale | 20 X | x | X
metaux fraction
réactive -20°C X X X
HAPs corps -20°C X
métabolites . o
Contaminants dan{  HAPs bile -80°C
les organismes
g branchies -20°C X X X
métaux
foie -20°C X
EROD foie -80°C X X X
Biomarqueurs , R
moléculaires GST foie 80°c X X X
CAT foie -80°C X X X
Croissance en poids | organisme vivant X X X
Croissance en longueurl organisme vivant X X X
Croissance .
0,
récent otolithe ethanol (95%) X X X
Biomarqueurs analyse de -
) 0,
physio forme otolithe ethanol (95%) X
. . organisme vivant
Indice de condition K
: " ou -20°C X X
ARN:ADN muscles -20°C X
TAG:ST muscles -20°C X X X X
volume thymus formol (4%) X
Biomarqueurs
. q MMC rate formol (4%) X
immuno
TGF-b plasma -80°C X
Blpmarqgeurs anomalies branchieg formol (10%) X
histologiques
. . . colonne R
Radiographie anomalies vertébral -20°C X
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2. Analyses physico-chimiques

2.1 Parameétres hydrologigues et sédimentaires

2.1.1 Sonde multiparameétrigue et turbidimetre

Les analyses physico-chimiques de I'eau de merdessexpériences d’exposition en
laboratoire et des expériences de terrain ontésksées avec une sonde Muliparametrique
HANNA Instruments HI 9828. Cette sonde est équigé@en capteur d’oxygéne dissous
galvanique, d’'un capteur de conductivité 4 annegiug’'un capteur de pH qui possede un
verre sensible aux ions "HMuni d’un microprocesseur, elle permet ainsi desumer
différents paramétres hydrologiques comme I'oxygdissous (mg.L et % de saturation), la
salinité (PSU), le pH et la température (°C).

La turbidité a été évaluée avec un turbidimetreedeain EUTECH Instruments TN-
100/T-100. Ce turbidimetre respecte la norme imonale 1ISO 7027 qui nécessite
I'utilisation d'une source lumineuse monochromatiqle systéme optique de base du
turbidimetre est constitué d’'une source lumineuse'wen détecteur pour mesurer la lumiere
dispersée a 90° par rapport au faisceau incidenmésure est effectuée en unité de turbidité
néphélométrique (NTU), unité de mesure reconnuenm®ndtant une mesure de la clarté

optique d’un échantillon aqueux.

2.1.2 Granulométrie

La taille des particules des sédiments prélev&® analysée sur trois aliquots humide
de chaque sédiment étudié. Pour chaque échanidélerieneurs en vase (< 50 um), sable fin
(50-200 pum), sable moyen (50-200 um) et sable gnoés 500 um) ont été déterminées a
partir d’'un granulometre laser de type Coulter GeuhS 230. La granulométrie laser permet
de déterminer la taille des particules en suspergams un liquide ou dans l'air en se basant
sur le principe diffraction laser qui veut que bprsin faisceau laser éclaire une particule, on
peut observer des franges de diffraction. L'inténdu rayonnement diffracté et I'angle de
diffraction sont fonction de la taille des partiesl Plus la particule est petite, plus I'angle de

diffraction est important (Figure 23).
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Figure 23 : Distribution des tailles de particulieés un échantillon de sédiment, déterminé avec un
granulometre Coulter Counter LS 230 : exemple diinsgént B dans le port de BL.

2.1.3 Matiere organique

Le pourcentage de matiere organique a été détersuinén échantillon de sédiment
sec d’environ 2 g broyé a la main avec un mortieagate. L'échantillon est séché a I'étuve a
40°C pendant 24 h jusqu’a poids constant et cal&id80°C pendant 5 h. Le pourcentage de
matiere organique est calculé par différence dedspsec et calciné. La détermination du
carbone et azote organique total (COT et NOT) aésbsée par la méthode de Dumas avec
un analyseur CHN. Cette méthode nécessite d'unte lpatlosage du carbone et azote total
aprés la combustion seche et d’autre part la détation du carbone et azote inorganique
total apres calcination. Le carbone et I'azote pigae sont alors obtenus par le calcul de la
différence entre le carbone et I'azote total etddone et 'azote minéral, respectivement. La
norme NF ISO 10694 décrit cette méthode. La teclnidu CHN présente I'avantage de
doser deux éléments, le carbone et l'azote, lommal’'méme analyse. L'analyse avec cet
appareil s’effectue sur de trés faibles prisess#ie®5 mg. L'échantillon est conditionné dans
des capsules d’étain qui ont la propriété d’augererdpidement la température de 300°C.
L'analyse élémentaire par combustion utilise deudnes installés en série dans une enceinte

calorifugée, chaque tube pouvant étre chauffé iadéamment (Figure 24).
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Figure 24 : Détection du carbone et de I'azote HN@ans un échantillon de sédiment : exemple du
sédiment C du port de BL.
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2.2 Dosage des hydrocarbures dans la colonne d’eau

2.2.1 Hydrocarbures particulaires totaux

Les concentrations en hydrocarbures particulaimésuk représentent la somme des
concentrations en hydrocarbures dissous ainsi ququhntité de gouttelettes de pétrole
présentent dans la colonne d’eau. Cette analyseraaisée par extraction liquide-liquide. Le
flacon contenant le prélevement d’eau est déveesds dune ampoule a décanter. Les
hydrocarbures sont extraits par 10 mL de dichlotbarée (99,8 %, Carlo Erba Reactifs,
SDS) qui est ajouté dans I'ampoule. La phase ediéei contenant le dichlorométhane est
ensuite récupérée dans une fiole jaugée de 25 halida d’'un entonnoir en verre contenant
du coton et du sulfate de sodium anhydre afin dennmel’eau potentielle. Une deuxiéme
extraction est effectuée puis le volume complétZ5amL avec du dichlorométhane. Une
lecture de DO a 390 nm est ensuite effectuée papentrophotométre. En effectuant une
calibration au préalable, la quantité d’hydrocaebyparticulaire est ainsi déterminée
(Milinkovitch et al, 2011).

2.2.2 HAPs

Les HAPs dissous dans l'eau ont été dosés parclanitpie Stir Bar Sorptive
Extraction (SBSE). La SBSE est basée sur I'extvacpar sorption de molécules apolaires
(voire peu polaires) par un barreau recouvert d&8PolyDiméthylSiloxane) et plongé

directement dans le milieu a analyser. Le jour ddlemement, le contenu d’un flacon a été
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renversé dans une ampoule a décanter et 100 md joleake inférieure a été versé dans une
fiole jaugée de 100 mL afin de récupérer la fracgoluble de I'échantillon. La solubilisation
des HAPs dans I'eau de mer s’effectue par uneisolte méthanol qui permet d’éviter
'adsorption des HAPs sur les parois en verre. binme de 10 mL de solution de méthanol
contenant un étalon interne est ainsi ajouté dafladon. L’étalon interne est constitué d’'une
solution de 5 HAPs deutérés (Naphtalene d8, Biph&hy, Phénanthréne d10, Chryséne d12,
Benzo(a)pyréne d12) a la concentration de 1 pg.mpbur chaque composé. Le barreau
aimanté est introduit dans le flacon puis placéwuagitateur pendant 2 h a 200 tours/min
dans I'obscurité afin d’éviter la photo oxydatioasdHAPs. Une fois la période d’agitation
achevée, le barreau est récupéré et replacé damgbande désorption atomique jusqu’a
'analyse en GC-MS.

Les 16 HAPs préconisés dans la norme EPA610, quesieurs composeés ramifiés, et
trois composeés souffrés contenant des noyaux aiqumeat (benzothiophene, biphenyl et
dibenzothiophene) ont été analysés pour chacubalssd’exposition au pétrole. L'analyse a
été effectuée par chromatographie en phase gazeupke a une détection par spectrométrie
de masse (GC-MS). Le chromatographe en phase gasstisun HP 6890N équipé d'un
systeme d’injection multifonctions Combipal MSPSe(&el, Suisse) dont est équipé le
CEDRE. La température a l'interface est de 300°€.ghz vecteur est de I'hélium a débit
constant. La colonne capillaire est une HP 5-msil¢Ag Middelburg, Pays- Bas): 30 m
x0,25 mm ID x 0,25 um (épaisseur de film). Le chatmgraphe est couplé a un détecteur par
spectrométrie de masse (HP MSD 5973) (Impact éeicjue : 70 eV, tension : 2000V). La
désorption thermigue des composés concentrés swarteau aimanté par la phase PDMS
permet d’introduire les analytes dans le couplageNEs. Cette étape est réalisée par un
désorbeur thermique (Thermal Desorption Unit) moeté série avec un injecteur a
programmation de température (Cooled Injection&yst CIS). Les molécules ainsi libérées
sont condensées dans le CIS, avant d’étre injedies le couplage GC-MS par une montée
de température rapide. Entrainés par I'hélium, H&Ps sont séparés sur la colonne du
chromatographe en fonction de leur capacité dacteon avec la phase stationnaire. Les
composeés sortent suivant leur temps de rétentiodépend de leur température d’ébullition.
Le spectrométre de masse va capturer, ioniserjémecédévier et détecter les molécules
ionisées séparément en fonction de leur rapporsensisr charge. La concentration des HAPs
est déterminée par comparaison des surfaces clographiques obtenues a un temps de
rétention donné entre |'échantillon et celles decghades standards de HAP, tout en tenant

compte des surfaces obtenues pour les étalons gtigoes (standards internes) (Figure 25).
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Le résultat obtenu est rapporté corrigé en fonctlenla récupération de I'étalon interne

associé aux différents groupes de HAPs.
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Figure 25 : Chromatogramme en extraction d’ion dphtalene (ion 134) otbenu apres analyse en
GC-MS d’'un échantillon d’eau prélevé dans un bataminé avec du pétrole

2.3 Analyse des contaminants chimiques dans les sédisien

2.3.1 HAPs et PCBs

Les 16 HAPs et les 7 congénéres de PCBs précopaeta norme EPA ont été
mesurés dans les sédiments par Flandres Analysekké¢iue). S’agissant de mesures par
prestation, le protocole ne sera pas décrit enldéégs composés organiques ont été extraits a
partir de 2 g de sédiment séché par microonde (1peétdant 15 min, 1200 W) dans 40 mL
d’'un mélange d'acétone :hexane (1:1, v:v). Levaail a ensuite été évaporé sous flux
d’azote dans un TurbVap et puis concentré a 1 rhkexdine. La détermination simultanée des
HAPs et PCBs a été réalisée en chromatagrophi@azdeauplé a un spectrométre de masse
(GC-MS, VARIAN, CP 3800 — 1200 MS TQ). Pour la ségian des composés, une colonne
ZB-MultiResidue (30 m, 0,25 mm, 0,25 um) a étasge (Phenomenex). L'identification des
HAPs et des PCBs sélectionnés a été effectuéeopgraraison de leurs temps de rétention et
de leurs masses spectrales par rapport a des standdividuels. La limite de quantification
de chaque HAP est de 0,05 mg'leg de 0,01 mg.K§pour chaque PCB.
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2.3.2 Métaux

La minéralisation totale et partielle des sédimemtsété effectuée dans le but de
déterminer les teneurs totales en métaux danslimeat ainsi que leur teneur dans la fraction
gualifiée de réactive ou biodisponible.

Le matériel destiné aux différentes manipulatiori&¥ception des attaques acide a
chaud est composé de flacons en PEHD (polyéthyianee densité), pinces en nylon blanc,
seringues en polyéthylene, béchers en PTFE. Afirédeire les risques de contamination des
échantillons, le matériel utilisé est au préalalaleé au détergent de laboratoire, trempé
successivement au moins deux semaines dans dew dEdes (mélange molaire d’acides
nitrique et chlorhydrique qualité PA « Pour Analyse Merck) et rincé abondamment a I'eau
déminéralisée ou a I'eau ultrapure Milli-Q (18,22m, Millipore Corporation). Le matériel
est ensuite séché sous hotte a flux laminaire (Marfederal Standard » n° 209a, classe 100)
avant d'étre stocké dans des sachets en polyéthykrant utilisation. Toutes les
manipulations ont été réalisées dans la mesureossitpe sous hotte a flux laminaire. Pour
chaque série d’échantillons, des blancs de réaetifde manipulations ont été analyses.
Comme, pour tous les éléments, le signal des bleeste inférieur a 1% de celui des
échantillons, aucune correction n’a été effectuée.

Avant la minéralisation, les sédiments ont étéhésaans une étuve a 40°C dédiée a
cet effet pendant plusieurs jours, jusqu’a poidsstamt. lIs ont ensuite été broyés a l'aide
d’'un broyeur & bille en agate (20 min, 450 tr.hiRetsch S100) afin d’homogénéiser chacun

des échantillons.

Attaque totale

L’attaque totale du sédiment comprend plusieurpeitauccessives de minéralisation
par voie acide. Environ 200 mg de sédiment sonéges introduit dans un flacon (savillex,
PFA, 15 mL). Une premiére étape consiste a ajontenL d’acide fluorhydrique (40 %,
Suprapur) dans chaque flacon et les mettre a drasifr une plaque chauffante a 110°C
pendant 48 h. Les silicates, les aluminosilicateke® carbonates sont ainsi principalement
minéralisés. Apres évaporation, la fraction rédiduest ensuite attagquée par une seconde
minéralisation par un mélange d'eau régale de u8luprapur (3 mL acide nitrique: 6mL
acide chlorydrique) a 120°C pendant 24 heures.tddae en eau régale, dans les mémes
conditions est réalisée une seconde fois. L'évdjmorale cette derniére attaque est réalisée a
la goutte et 10 mL d’eau Milli-Q sont introduitses flacons sont remis a chauffer pendant 3 h

pour bien homogénéiser la solution avant filtratsam seringue équipée d’'une membrane en
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acétate de cellulose a 0,2 um. Les échantillons récapérés dans des flacons de 20 mL en
PEHD.

Le protocole de minéralisation a été validé ensatilt des matériaux de référence de
sédiments marins : HISS-1, MESS-3 et PACS-2 comialexés par le NRCC (National
Research Council of Canada). Le matériau HISSHE ar&levé sur le banc d’Hibernia, dans
les eaux cotieres de Terre-Neuve, le matériau ME88Rs la mer de Beaufort et le matériau
PACS-2 dans le port d’Esquimalt (Colombie-Britanma)y Pour I'analyse du Hg, un autre
standard certifié a été utilisé, 'AEA-405 (Intetional Atomic Energy Agency) qui est un
sédiment estuarien prélevé dans la vasiére intertidia I'estuaire du Tage (Portugal). Les

résultats présentés dans le tableau 3 montrentremajéine bonne concordance des résultats.

Tableau 3 : Comparaison des valeurs certifiéeg)€emesurées (Mes) des sédiments de référence
HISS-1, MESS-3 et PAC-2 ainsi que IAEA-405 pounédyse de mercure.

Elément (mg.kg™?) HISS-1 (n=3) MESS-3 (n=9) PAC-2 (n=3) IAEA-405 (n=5)
A(nm) Cert Mes Cert Mes Cert Mes Cert Mes

Al 237,3 730+0,5 7,06+0,07 859+23 793+7,8 662+32 619+42

Cd 2144  0,02+0,01 - 0,24 £0,01 - 2,11 +0,15 2,70 £ 0,02

Cr 267,7 30,0+£6,8 - 1054 102+9 90,7+46 89641

Cu 327,4 2,29 £0,37 2,07 £0,08 339+16 308x+22 310+ 12 326+ 8

Hg 263,7 0,091+0,01 0,079+0,01 0,81+0,04 0,74 £1,11

Fe 234,4 2,46 £ 0,09 2,07 £ 0,08 434+11 444+18 40906 422+1,]1

Mn 260,6 66,1+4,2 71,3+3,6 324 £12 304 +£34 440+ 19 427 £ 22

Ni 2316 2,16+0,29 2,10+0,04 469+22 40,7+75 395+23 399+51

Pb 220,4 3,13+0,40 3,02+0,40 21,1+0,7 149+272 183+8 166 + 55

Vv 2924 6,80+0,78 593 +1,32 243 +£10 247 + 17 1335 148+ 2

Zn 206,2 494 +0,79 3,72 £0,04 159+ 8 152+ 10 364 + 23 394 +9

Attaque partielle

L'analyse des métaux dans la fraction réactivedtlingent a également étée réalisée.
Cette fraction regroupe les particules susceptillesrelarguer les éléments métalliques
gu'elles contiennent lors d'une remise en suspemkicédiment et/ou de la modification d'un
ou de plusieurs parametres biogéochimiques (madidic de l'activité bactérienne, du
potentiel d'oxydoréduction, du pH...) (Di Tost al, 1990; Cooper et Morse, 1998; Huerta
Diaz et al, 1998; Simpsoret al, 2000). D'un point de vue chimique, on peut suppgsie
cette fraction regroupe les entités détruites pae solution d'acide chlorhydrique de
concentration molaire. Cette attaque plus ménagégakement été considérée comme une

simulation des sucs gastriques contenus dans $¢snsgs digestifs de divers animaux vivant
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a proximité des vasieres et définit ainsi la quénthaximale de métaux extractibles ou
disponibles pour ces animaux (Cooper et Mores, 1888a-Diazet al, 1998; Billon, 2001).

Le protocole d’extraction, assez simple a mettreeere, est issu des travaux de Huerta-Diaz
et Morse (1990). La fraction labile ou biodisporilgst supposée comprendre les carbonates,
une partie des oxydes-hydroxydes de fer et mangaeefa fraction volatile des sulfures.
Environ 500 mg de sédiment sont introduits dansfldesns de scintillation en PEHD et 20
mL d’acide chlorhydrique suprapur (1 M) est verkés flacons sont placés sur une table
d’agitation pendant 24 h a température ambiants.dohantillons sont filtrés a 0,2 um avant

analyse.

Analyse en ICP-AES

Apres minéralisation des sédiments suivant les ddaques décrites précédemment,
le dosage des métaux a éteé réalisé par spectrend&mission atomique couplée a un plasma
inductif (ICP-AES; Varian, Vista Pro, observatiaxiale) mise a disposition par le laboratoire
FRE 3928 GEOSYSTEME a [I'Université de Lille 1. LRCAES est une méthode
spectroscopique qui utilise comme source d’ionisatun plasma d’argon. L’échantillon
introduit sous forme liquide est dispersé en tigssf gouttelettes a I'aide d’'un nébuliseur.
Une partie est alors entrainée par de l'argon aureede la torche a plasma elle-méme
alimentée par de I'argon. Les atomes portés a hantpérature émettent avant de retomber a
leur état fondamental un rayonnement dont le spextmporte des raies caractéristiques des
eléments présents dans I'échantillon et utilisal@lesanalyse quantitative. Les principaux
avantages de cette technique sont outre l'analyséiét@mentaire, une minimisation des
effets de matrice comparée aux autres méthodedrepempiques et une grande plage de
linéarit¢ (du pg.l’ & la centaine de mgi. Pour les éléments mineurs, la gamme
d’étalonnage est effectuée entre 10 et 1000 higPour les éléments majeurs (Al et Fe), elle
est comprise entre 500 pd-let 100 mg.L}. La limite de quantification est de 0.04 mg*kg
pour le Zn; 0,2 mg.Kg pour le Cd, Cr, Cu et Ni; 0,4 mgkgour I'Al; 0,8 mg.kg" pour le
Pb.

Mesure du mercure

La mesure du mercure dans les sédiments a étéé@alvec un analyseur de mercure
AMA 254 (Altec Ltd., Prague, République Tcheque}ena disposition par le laboratoire FRE
3928 GEOSYSTEME a Lille. L'analyseur est basé suprincipe de I'absorption atomique,
réglée a la longueur d'onde de 263,65 nm pour fardénation spécifigue du mercure a des
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concentrations trés faibles sur des liquides owe®sl 30 a 50 mg de sédiment sont déposés
dans une nacelle en nickel préalablement taréejeliggest introduite dans le four de
décomposition. Une montée en température jusqua@dans un premier four, sous courant
d’oxygéne, assure le séchage de la matrice, sarg@sition puis sa calcination. Les produits
issus de la décomposition ainsi que le mercure sotrainés par I'oxygene, a travers un
second four chauffé a 900°C en continu. Les vapel@r'smercure sont alors piégées
guantitativement sur un amalgameur revétu d'or. rhercure est ensuite libéré par
évaporation et introduit dans la cuve de mesuresyhieme de détection par absorption
atomique. La spectrométrie d’absorption atomiquiésetla propriété que possedent les
atomes d’étre excités par absorption d’énergiebdoabance est quantifiée, et proportionnelle
a la concentration en mercure dans I'échantillodyaga La limite de quantification pour le
Hg est de 0.002 mg.Kdy.

Le dosage du mercure dans les sédiments s'effdctsans étape préalable de
minéralisation, a l'inverse des autres métaux desékCP-AES, les concentrations obtenues

ont été corrigées en fonction des résultats deslatds certifiés.

Facteurs d’enrichissement en métaux

Le degré de contamination du sédiment en métaux §tee évalué en utilisant le
facteur d’enrichissement (EF) (Salomons et Forsth@84). La normalisation des métaux a
un élément conservatif comme I’Aluminium permetwvdii&er I'influence anthropique des

sédiments. L'EF est défini suivant I'équation suitea:
EF = (X/Al)echantiton/ (X/Al) reterence

ou (X/Al)echantilon représente le rapport de la concentration du metaelle de
'aluminium de I'’échantillon de sédiment analys&/Al) wsterence représente le rapport de la
valeur naturelle de référence du métal a celle’aenhinium. Les valeurs des EF sont
calculées, comme suggéré par Birth (2003), par ragpla moyenne de la croute supérieure
continentale des métaux étudiés (Taylor et McLent©885). Cette approche a été largement
utilisée pour étudier les sources de contaminaganmeétaux dans des environnements
fluviaux, estuariens et littoraux (Salomons et Eoeg 1984; Sinex et Wright, 1988; Windom
et al, 1989, 1991; Zhang et Liu, 2002; Fery al, 2004). EF<1 indique aucun
enrichissement; <1-3 représente un enrichissemamtum 3-5 modéré; 5-10 modérément

sévere; 10-25 sévere; 25-50 tres sévere; et >B58ne@iment sévere.
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2.3.3 Criteres de qualité des sédiments

Parmi les nombreux critéres de qualité des sédanenQG » $ediment Quality
Guideline$ proposés depuis les années 1990, ceux définisLpag et al. (1995) sont
frequemment utilisés pour évaluer le potentiel qoei de sédiments marins. Deux valeurs
guides ont ainsi été identifiées : les valeurs HRifect range low) et ERM (effect range
medium) disponibles pour 9 métaux et 13 HAPs. Lascentrations au dessus des ERL,
représentent des niveaux d’ « effets possiblesus lgsquels des effets pourraient se produire
occasionnellement. Les concentrations au dessus BRI représentent des niveaux
d’ « effets probables » pour lesquels des effetsrrp@nt se produire fréquemment. Ces
critéres résultent de la compilation et du traitetrstatistique de données d’effets biologiques
observédn situ, en laboratoire, par la modélisation, sur des apdenthiques marines ou
estuariens, couplées aux données de caractérisatiomque des sediments (différentes

classes de contaminants) aux contacts desquelst vies espéces (Tableau 4).

Tableau 4 : Valeurs des seuils de toxicité ERLdE&ffange low) et ERM (effect range medium), es
métaux et HAPs sédimentaires (en mg)kétablis par Long et al., 1995.

ERL ERM ERL ERM
Arsenic 8,2 70 Acénaphtene 0,016 0,5
Cadmium 1,2 9,6 Acénaphtylene 0,044 0,64
Chromium 81 370 Anthracéne 0,0853 1,1
Copper 34 270 Fluoréne 0,019 0,54
Lead 46,7 218 2-Methylnaphtaléne 0,070 0,67
mercury 0,15 0,71 Naphtalene 0,16 2,1
Nickel 20,9 51,6 Phénanthréne 0,24 1,5
Silver 1 3,7 Benz(a)anthracéne 0,261 1,6
Zinc 150 410 Benzo(a)pyréne 0,43 1,6
Chrysene 0,384 2,8
Dibenzo(a,h)anthracéne 0,0634 0,26
Fluoranthene 0,6 51
Pyréne 0,665 2,6
Total 15 HAPs 4,022 44,792

3. Analyses des contaminants chimiques dans les poisso

3.1 Dosage des HAPs dans les chairs de poissons

Un nombre de 19 HAPs a été analysé dans les afesrpoissons exposés au pétrole
(les 16 HAPs-EPA et les trois souffrés contenarst cecles aromatiques -benzothiophéne,
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biphenyl et dibenzothiophene). Le dosage des HAWdrophobes mais solubles dans les
graisses ou les phases lipidiques, a été réalisésggaonification a chaud en présence
d’hydroxyde de potassium éthanoligue (Baumatdal, 1997). Cette méthode présente
'avantage d’éliminer totalement la matiere gragseant I'extraction, la téte, les visceres et la
peau de chaque poisson ont été retirées et lesopsi®nt été regroupés par lots de trois pour
obtenir des poids de tissus biologiques avoisitesB g. L’échantillon est introduit dans un
flacon en verre de 100 mL et 50 mL d’éthanol ains ¢ g d’hydroxyde de potassium (Fisher
Chemicals) sont ajoutés. Un volume de 10 pL dedstahinterne deutéeré (CUS-7249, Ultra
Scientific, Analytical solutions) est égalementaaluit. L’étalon interne est constitué d’'une
solution de 5 HAPs deutérés (Naphtalene d8, Biph&hy, Phénanthréne d10, Chryséne d12,
Benzo(a)pyréne d12). Cette digestion est réalisédgme 4 h a 80°C. Un volume de 20 mL
d’eau Milli-Q est ensuite ajouté et I'extractionsdéydrocarbures est réalisée dans une
ampoule a décanter avec 20 mL de pentane (Carla Rdmctifs, SDS) ou la fraction
inférieure contenant le pentane est récupérée. d@gure est renouvelée trois fois. L'extrait
est ensuite évaporé avec un Turbo Vap 500 cont¢entréZyman, Hopkinton, MA, USA a
880 mbar a 500C) pour obtenir un extrait concetidies 1 mL. La purification de I'extrait est
effectuée afin d’éliminer une partie des composEExiraits pouvant représenter une source
potentielle de bruit de fond lors de l'analyse. io@&thode utilisée est la purification sur
cartouche de silice (5 g) dite d’extraction sur gghaolide (SPE). Une fois I'échantillon
injecté sur les cartouches, les colonnes sontesceux fois avec 5 mL d’'un mélange de
dichloropentane (80 :20, pentane : dichlorométhah&xtrait est de nouveau évaporé au
TurboVap et concentré a un volume de 200 pL relcwdans un vial en verre de 2 mL
comprenant un insert de 250 pL. Les composés aiguestsont ensuite analysés en GC-MS-
MS (Agilent Technologies 7890 A) dont est équip&€EDRE et quantifiés par rapport aux
standards internes deutérés introduits au débua geocédure. L’'analyse en GC-MS-MS
utilise deux spectrométres de masse quadripblaioatés en série afin d’améliorer la
résolution et donc d’augmenter la sensibilité pgaport a une chromatographie gaz couplée a

un seul spectrometre.

3.2 Estimation des métabolites biliaires d’HAPs

Les métabolites de HAPs ont été estimés dansdizulé biliaire des turbots par la
méthode de Aast al. (1998) en spectrographie fluorescente synchroRr&)Y§ui utilise des

longueurs d’ondes d’excitation et d’émission de/383 nm et de 380/340 nm. Ces longueurs
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d’'onde permettent de détecter principalement desboétes de types napthaléne, pyrene et
benzo(a)pyréne. Les échantillons de bile sont diluB3000 dans une cuve en quartz, la
fluorescence émise est ensuite enregistrée auxudomg d’'ondes précédentes par un
fluorimetre mis a disposition par I'Université deeBagne Occidental (UBO) a Brest. La
somme des deux signaux enregistrés permet d’ohteaiestimation relative de la quantité de
métabolites de HAPs détectés. Il s’agit d'une mé¢hsemi-quantitative ou les métabolites ne
sont pas quantifiés individuellement mais par iraégn du massif représentant les composés

aromatiques fluorescents globaux. Les taux sorir@@s en unité arbitraire de fluorescence.

3.3 Dosage des métaux dans les branchies et foiesoiespns

3.3.1 Etapes de minéralisation

Les tissus biologiques (foies et branchies) ontpéédevés en minimisant le contact
avec les outils de dissection métalliques préatable rincés avec de I'eau Milli-Q et une
solution d’éthanol absolu PA. Les branchies, apré&vement, ont été rincées délicatement
avec de I'eau Milli-Q et soumis aux ultrasons parsonicateur (Elmasonic One) pendant 5
min (fréquence: 35 kHz) afin de retirer les potelfgs particules sédimentaires liées au mucus
(confirmé par I'observation a la loupe binoculairdfin de disposer d’'une quantité de
matériel biologique suffisante, des mélanges diemvb branchies et 5 foies ont été réalisés
et lyophilisés pendant 24 h.

Afin d’obtenir des concentrations en éléments Badétectables en ICP-MS et
respecter les conditions préconisées c'est-a-disesdkitions ne dépassant pas 2 gt
acidifiée a 2% en HN§) une proportion d’attaque de 70 mg de matiere rpard’acide
nitrique (65 %, suprapur) a été retenue. Les édluans sont laissés 24 h a température
ambiante puis chauffés a 100°C sur une plaque faraafpendant 4 h. Par dilution avec de
'eau Milli-Q, ils sont ramenés dans un premier psm 12 % d’HN@ Les flacons sont remis
a chauffer pendant 2 h pour bien homogénéiser latisnlavant d'étre filtrés sur seringue
équipée d’'une membrane en acétate de cellulos2 pr, Les échantillons sont récupérés
dans des flacons de 20 mL en PEHD. Chaque éclmanglt de nouveau dilué pour étre au
maximum concentré a 2% d’HN@vant analyse a I'lCP-MS. La limite de quantitfion est
de 0,01 pg.g pour le Cd et le Pb; 0,05 pg.gour le Co et le Cu; 0,1 pd.gour le Cr, Mn,

Ni, V et Zn et de 0,2 pg-gpour I'As.
Le protocole de minéralisation a été validé ensatilt des matériaux de référence de

poissons: DORM-3 et DOLT-4 commercialisés par leQ@R(National Research Council of
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Canada). Le DORM-3 a été préparé a partir d'un nggahomogénéisé de protéines de
poissons et le DOLT-4 a partir de foie de chiem: Les résultats présentés dans le
Tableau 5 montrent en général une bonne concorabasceésultats.

Tableau 4 : Comparaison des valeurs certifiéeg)€emesurées (Mes) des matériaux de référence
DORM-3 et DOLT-4! détection par absorption atomique & 263,65 nntjttéid’indication mais
valeurs non certifiées

Elément DORM-3 (n=6) DOLT-4 (n=3)
(mg.kg!) masse Cert Mes Cert Mes

As 75 6,88+£0,30 7,28+1,64 9,66 £ 0,62 9,35+ 2,08
Cd 111 0,29+0,02 0,27 +£0,04 24,3+0,8 255+22
Cr 53 1,89+0,17 1,85+0,24 1,40* 1,04 £0,2
Cu 65 15,5+ 0,63 15,6 +2,5 31,20+1,1 354+£1,6
Hg' 0,38+0,06 0,40+0,01 2,58+ 0,22 2,58 +0,01
Mn 55 4,6* 3,27 £ 0,45 - 3,57+0,61
Ni 60 1,28+0,24 1,18+0,20 0,97 +£0,11 0,51+£0,19
Pb 207 0,39+£0,05 0,38+0,05 0,16 £ 0,04 0,19 £0,05
Se 78 3,3* 4,50 £ 1,64 9,66 +£1,3 9,75+ 2,62
Zn 67 51,3+£3,1 51,5+£10,2 116+ 6 128 + 10

3.3.2 Dosage en ICPMS
Le spectrométre ICP-MS utilisé pour le dosage ohétaux dans les organes de

poisson est le modele 820-MS VARIAN mise a disposiau CCM (Centre Commun de
Mesure de L’Université du Littoral Cote d’Opale)a lspectrométrie de masse couplée a un
plasma inductif est une technique reposant sur dparstion, lidentification et la
guantification des éléments contenus dans un éttbargn fonction de leur masse. Elle est
basée sur le méme principe que I'ICP-AES pour lacod’ionisation comprenant le systeme
de nébulisation et la torche a plasma. Par cona#g-ci differe des méthodes de détection
optique car les ions sont séparés par spectrometreasse quadripolaire en fonction de leur
rapport masse/charge. Une partie du plasma généné/@au de la torche est échantillonnée
par un premier orifice de 1 mm de diamétre envaorsommet d'un cdne en nickel ou platine
(« le sampler ») suivi d'un second cone « le skimmde méme composition. Ce systeme de
vide différentiel accélére les ions du plasma wergnsemble de lentilles électrostatiques qui
extraientt les ions chargés positivement et lesispartent vers un filtre de masse
guadripdlaire. Ce filtre de masse transmet seuleihesrnibns présentant un rapport masse sur
charge particulier, déterminé en fonction de laydence appliquée au quadripdle. La partie

détection s'effectue grace a un multiplicateured®bns a dynodes discretes. Le signal se
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traduit en nombre d'impulsions (nombre de coupsiir Rin isotope donné€, le nombre d'ions
mesurés permet de calculer directement la condemtrde I'élément analysé. Les nhombres de
coups sont convertis en concentrations aprés atbbr.

Malgré le développement de I'ICP-MS depuis le mildes années 1980, certaines
applications restent délicates pour la déterminaga trace de certains éléments dans des
matrices complexes de par lexistence d'interféesncspectroscopiques ou non
spectroscopiques. Sans rentrer dans le détaihti$érences liées a la matrice et du systéme
d’introduction de I'échantillon et/ou issues de dmnaisons d’ions générées par le plasma ne
sont pas toujours bien corrigées ou éliminées. bdéale de spectrometre 820-MS possede
pour la gestion des interférences le mode CRI rfexte Collision/Réaction), technologie
commercialisée au début des années 2000. La tesheionsiste a injecter dans l'interface
CRI constituée des deux cones les gaz de collistiou de réactions tels que I'hélium et
hydrogene directement dans le plasma pendant tganviérse I'orifice des cones. Ce systeme
dans certaines applications bien ciblées peut pgaenele minimiser les interférences
polyatomiques. De méme, pour s’affranchir le plussilale des effets de matrice des éléments
facilement ionisables, il est possible de tenterreleréer la matrice avec des solutions
synthétiques et l'utiliser pour I'étalonnage. Tdaig, le plus souvent la composition de
I'échantillon est inconnue et les interférents pevwearier d’'un échantillon a l'autre. Une
autre possibilité est d'utiliser la méthode desutjalosés. Cette méthode consiste a faire des
réplicats de I'échantillon a analyser, en ajoutanhacun d’eux des concentrations croissantes
de I'élément a doser. Une gamme de calibratiorssamite, de méme matrice et a volume final
constant, est ainsi obtenue.

Apres une phase d’essais et d’optimisation en dérnsit les différents modes de gaz,
pour les échantillons de foies et de branchiesidthode des ajouts dosés en mode sans gaz a
éteé retenue car indispensable pour s’affranchir gledblemes de matrice. L’analyse des
échantillons, un sans ajout et ceux avec les ajouissants, permet d’établir une droite
d’étalonnage : | (intensité de I'élément dose€) = f( concentration de [I'élément).
L’intersection de cette droite avec I'axe des adms détermine l'origine de cet axe et par
conséquent la concentration de I'élément dans ligdlen (Figure 26). Une meilleure
précision est obtenue avec I'ajout corresponddat\aaleur attendue de la concentration de
I'élément analysé ainsi qu’'avec un ajout correspoh@u double de cette valeur. Des ajouts
dosés compris entre 0,5 et 10 Lifdnt ainsi été réalisés selon les éléments.
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Figure 26 : Principe de la méthode des ajouts dosésmple du plomb dans un échantillon de foie.
L'intersection de la droite « | (intensité de I'élént dosé) = f(C : concentration de I'élément) ecav
I'axe des abscisses détermine la concentratiofélderient dans I'échantillon.

Cette méthode des ajouts dosés a été appliquédgsoéiements qui présentaient des
concentrations trop faibles pour étre analyséegsaghtution des échantillons. Cependant les
éléments en concentrations plus importantes ontdésés par calibration externe sur des
échantillons dilués, comme le Mn (dilution par 1@Q)le Zn (dilution par 600) dans les
branchies et le Cu et le Zn (dilution par 600) dassfoies. La similarité des résultats obtenus
pour ces éléments en calibration externe et pandthode des ajouts dosés permet de

considérer que la dilution minimise les effets dane.

3.3.3 Analyse du mercure

Le mercure a été analysé sur les échantillons ralisés (12% HNO3) avec
I'analyseur de mercure AMA 254 décrit précédemmmeais les analyses ont été effectuées a
la Maison de la Recherche (LOG, Wimereux). Si nemies, le mercure a été pré-concentré
dans I'amalgame par trois injections successiveg'ébhantillon pour se situer dans une

gamme comprise entre 0,2 et 1,0 ng.
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4. Analyses des parametres biologiques

4.1 Biomarqueurs moléculaires hépatiques

4.1.1 Préparation de la fraction S9 du foie

En vue de l'analyse des biomarqueurs moléculdedsje est broyé dans un broyeur a
billes (Précellys, Bertin Technologies, France)ca2@0 pL de solution tampon de phosphate
(100 mM, pH 7,5) contenant 20 % de glycérol et MSF (PhénylMéthylSulfonideFluorure)
a 0,2 mM puis centrifugé (10000 rpm, 15 min, 4°Ca fraction post mitochondriale
(surnageant) est récupérée. Apres préparation deaddon S9 du foie, les dosages des
activités enzymatiques ont été réalisés a l'aiden d’obot multiprobe Il dont I'Institut
National de I'Environnement Industriel et des Risg|(INERIS, Verneuil en Halatte) est
equipé (Figure 27). Ce robot ‘pipetteur’ permeti@dasférer des liquides d’'un contenant vers

un autre et permet ainsi une meilleure précisiamegain de temps précieux.

Figure 27 : Robot Muliprobe Il utilisé pour les &rs®s des biomarqueurs moléculaires. Ce robot
« pipetteur » permet de transférer des liquidea dantenant vers un autre.

4.1.2 Teneur en protéines

La concentration protéique de la fraction post-ohitindriale est déterminée selon la
méthode de Bradford (1976) adaptée en micropla@oer cela, 1QL d’échantillon dilué au
1/150 dans du tampon Phosphate (pH 7,5) sont m&dagnd 9QuL de réactif de Bradford. La

formation d’'une coloration bleue issue de I'intéi@t entre les protéines et le bleu brillant de
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Coomassie est suivie a 570 nm. Les résultats sterprétés grace a une gamme d’étalonnage

d'albumine sérique de boeuf et exprimés eftg.L

4.1.3 Activité de 'TEROD
L’activité de 'TEROD est mesurée par une méthoderimétrique (Flammarioet al,

1998) en microplaque basée sur I'hnydroxylational@-ethoxyrésorufine (7-ERF). Pour cela,
10 uL déchantillon dilué (concentration doit étre comspr entre 0,5 et 1Qg/L) sont
mélangés a 200L de mélange réactionnel, constitué de tampon PtaedpH 7,5) et d’'une
solution 7-ERF a &M et a 10uL de NADPH a 2uM. L’apparition de résorufine est suivie
par fluorimétrie pendant 30 minutes aux longueloade d'excitation et d’émission de 530 et
590 nm respectivement. Les résultats sont inte¥prgtace a une gamme d’étalonnage de

résorufine et exprimés en pmol.ifimg* de protéines.

4.1.4 Activité de la GST
L’activité de la GST est mesurée par une méthodariooétrique (Habiget al, 1974)

en microplaque basée sur la catalyse de la réaetitve le chloro dinitro benzene (CDNB) et
le glutathion réduit (GSH). Pour cela, D d’échantillon normalisé & 0,6 g'lsont mélangés

a 133uL de mélange réactionnel, constitué de tampon PlabsptiO0 mM, pH 7,5), de
CDNB a 1 mM et du GSH a 1 mM. L'apparition du tioet est suivie par colorimétrie
pendant 6 minutes a la longueur d’onde de 340 rew.résultats sont interprétés grace a une

gamme d’étalonnage de GST et exprimés en umot.mig* de protéines.

4.1.5 Activité de la CAT

La catalase est dosée par méthode spectrophotguee{Babo et Vasseur, 1992) en

mesurant I'absorbance du peroxyde d’hydrogéne bddhsa 240 nm. Un volume de 100 pL
de I'échantillon est mélangé avec 100 pL du mélagetionnel, constitué d’'une solution
tampon de phosphate (100 mM, pH 7,5) et dé ld 28mM. L'absorbance est lue a 240 nm
pendant 1 a 2 minutes. Les résultats sont exprangsmol de KO, consommeés par minute

(= 1 U de catalase). Les activités catalase sealaelées grace a une gamme d’étalonnage de

Catalase (erythrocyte bovins) et exprimées en ymiwf.mg:* de protéines.

4.2 Indices de croissance

4.2.1 Taux de croissance individuels
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Marquage individuel

Afin d’effectuer un suivi individuel de la croissae les bars et les turbots ont été
marqués, mesurés et pesés, au début de chaquergpédt’exposition en aquarium et avant
'expérience de caging a l'aide d’implant visueligial Implant Alpha Tag, 1,2 mm x 2,7
mm, Northwest Marine Technology). Il s’agit d’'untipectag» fluorescent avec un code
alphanumérique qui est implanté sous la peau aresthésie des juvéniles de poisson au 2-
phenoxyethanol (320 ulLpour le bar et 200 pltpour le turbot). Il est introduit & l'aide
d’'une seringue injecteur qui permet d’introduirdicement le «tag» sous la peau tout en
préservant le muscle et en restant extérieuremeibies (Figure 28). Avant I'utilisation de ce
type de marquage, des essais ont été réalisé® lsur le bar et le turbot afin de s’assurer
gu'’il ne représente qu’'une géne minime ou inexist@our les organismes (aucune mortalité,

nage non modifiée, pas de pertes du «tag»...)

4

Figure 28 : Marquage d’un juvénile de turbot ad&ad’un implant visuel (Visual Implant Alpha Tag,
1,2 mm x 2,7 mm, Northwest Marine Technology). &g tluorescent est introduit sous la peau a
I'aide d’'une seringue injecteur.

Taux de croissance spécifique

Le taux de croissance spécifique correspond akure de 'augmentation journaliére
en poids (ou en taille), déterminé pour la périaliexposition considérée en conditions
contrblées ou semi-contrélées. Il a été défini cenévolution du logarithme de la taille du
poisson (souvent le poids) avec le temps (ElliattHearley, 1995) et ainsi calculé par
I'équation suivante :

GW =10QIn W5 — In W)/(to—t1),

ou W) et W,) représente le poids total du poisson (en mg) eaaps 1) (début de
I'expérience) et, (temps de prélévement).
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Cette équation a été utilisée pour calculer l& thicroissance spécifique en poids (en
% par jour) des bars et /ou turbots lors des egpées d’exposition en aquarium et également
lors de I'expérience de caging. De la méme facentaux de croissance spécifique en
longueur (en % par jour) a été calculé suivantuaopn :
GL =10Q(n L — In Ly)/(to—ty),

ou (Ly) et (L) représente la longueur totale du poisson (en aumgmpst() et ¢).

4.2.2 Otolithes : croissance récente et indices de formes

Croissance récente

Les otolithes sont des concrétions calcaires ik@aé au niveau de l'oreille interne et
participent aux fonctions d’équilibre et d’auditiofirois paires sont présentes dans ces
capsules otiques : le lapillus, la sagitta et astus. La composition chimique des otolithes
peut étre influencée par des facteurs physiologiqteux de croissance, stress, activité de
reproduction) et des facteurs environnementauwin{ggl température). L'otolithe croit par
apposition d'un nouveau matériel sur sa surface.p@&omene cyclique, fonction du
meétabolisme du calcium et de la synthése des a@desés, conduit a la formation de
microzonations composée d’'une zone d'accrétionelay calcifiee et d’une zone "de
discontinuité" étroite et organique (Watadkeal, 1982; Campana et Neilson, 1985). Cette
zonation a mené a la découverte de stries jourealde croissance permettant d’estimer I'age
des poissons (Pannella, 1971). En s’intéressantiésiance inter-accroissement des derniéres
stries de croissances journaliéres, il est égalepesdible d’estimer la croissance récente du
poisson.

Une évaluation de la croissance des poissons Isasda lecture de la microstructure
des otolithes comporte trois étapes : extractiomehtage de I'otolithe, préparation puis
observation et interprétation. L'indice de croissanrécente est déterminée a partir des sagitta,
du fait de leur plus grande taille et donc de leatses journaliéres plus distinctes.
L’extraction se fait sous loupe binoculaire, lesuxiesagittae sont nettoyees des tissus
provenant des labyrinthes membraneux. lls sontienBxés dans une colle thermoplastique
(Crystal Bond) et polis afin de réduire la profoaddu champ et d’améliorer la définition des
accroissements. Le polissage se fait manuellemenes deux faces de I'otolithe a 'aide de
papiers abrasifs fins (de 3 um a 0,1 um) jusquirdion d’'un plan régulier contenant les
accroissements journaliers périphériques. Chaggits@st ensuite gravée a 'EDTA (acide

éthylenediamine tétraacétate 5%) durant quelquesndes puis rincée a I'eau distillée pour
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faciliter la discrimination des stries. Toutes hegnsurations sont réalisées au microscope
(grossissement 10x) le long d'un méme axe antértépesr et au niveau du rostre a l'aide
du logiciel TNPC 4.2 (Traitement Numérique des Be€alcifiees) (Ogor et Fablet, 2005).
La largeur des accroissements est mesurée a gattrpériphérie de I'otolithe par groupe de
3x5 stries (Figures 29 et 30). La lecture de chamuobthe est réalisée trois fois a différents

moments de la journée.

Largeur Largeur

Longueur

Figure 29 : Otolithe de turbot et ses stries de Figure 30 : Otolithe de bar et ses stries de
croissance observées apres polissage manuel  croissance observées aprées polissage manuel
de l'otolithe. de l'otolithe.

Indices de forme

Des variations de taux de croissance des poigsngent étre reliées a des variations
dans la microstructure et la forme des otolithegaitude relations proportionnelles entre la
croissance de l'otolithe et la croissance somat{@ueke et al, 2008). Au sein d’'une méme
espece, la forme de I'otolithe peut donc varieoséh taille du poisson, le site géographique,
la profondeur et/ou d’autres facteurs environneaen{Mérigotet al, 2007). L'observation
de variations dans I'asymétrie des otolithes aetgaht été utilisée comme indicateur pour
analyser des différences entre populations (GrenlgaSand, 2003) ou pour tester I'influence

de différent paramétres environnementaux commentgérature (Lu et Bernatchez, 1999), le
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parasitisme (Sasal et Pampoulie, 2000) ou la poHu{Hardersen, 2000). Pour chaque
expérience, plusieurs parametres et indices dee®r(iérigotet al, 2007) ont pu étre
mesuré sur les otolithes a partir de photograptffestuées avant le montage des otolithes sur
lame. Ces parametres sont présentés dans le Tabl€ami aspect a été plus particulierement
développé pour les flets prélevés dans le miliewrel puisqu’ils sont amenés a intégrer
davantage les caractéristiques du milieu et supluslongue période que ceux soumis a des

expositions contrélées.

Parametres de forme

Longueur L
Largeur I

Périmetre P
Aire A

Fluctuation d'asymétrie, otolithe droit (D) — gaudie (G)
FAL |Ao-ALl
FA2 |Ao-AL|/Abc

Tableau 5 : Parametres de forme des otolithes m&swrcours de ce travail de thése et indices
d’asymétrie calculés sur les juvéniles de fRigtichthys flesusprélevés dans les quatres estuaires
(Mérigotet al, 2007; Panfiliet al, 2005).

4.3 Indices de condition

4.3.1 Indice de condition K de Fulton
Cet indice est calculé a partir de la formule soiga
K = W/L*x100
ou W est le poids (en mg) et L la longueur tof@e mm) de l'individu. Le calcul du K

assume une croissance isométrique du poisson guipgel la longueur est inféeodée d’'une
puissance 3. Cette considération d’'une croissssweétrique représente une approximation

valide pour la plupart des espéces de poissonte(isal, 2000).

4.3.2 Rapport ARN/ADN
La méthodologie utilisée suit le protocole de Qleensen (1988) basé sur la méthode

d’extraction et de quantification de Munro et FI€&R66). Le dosage des acides nucléiques

est effectué pour chaque individu sur un fragmenndscle frais (50 mg). Les muscles sont
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pesés puis maintenus dans de la glace durant lodierée des manipulations pour éviter la
moindre dégradation des acides nucléiques. Lesnélibias sont ensuite homogénéisés a
I'aide d’'un Ultra Turrax dans une solution tamponsT0,05 M Tris-HCL, 0,1 M NacCl et
0,01 M EDTA, pH=7.5) auquel a été ajouté de ladimatse K (0.2 mg.mit). La protéinase K

a pour but de digérer les matrices protéiques diksles. Aux échantillons, est ajouté 30 pL
de SDS 20% (sodium dodécyl sulfate) qui lyse Idsiles.

L’extraction est effectuée dans un premier temps gaut de 300 puL de phénol
(SIGMA) qui a la propriéeté de désintégrer les pras. Un volume de 300 pL de
chloroforme isoamylalcool (SIGMA) est égalementuségoafin de permettre la solubilisation
des lipides et protéines et ainsi de les retirefadghase nucléique qui est récupérée apres
centrifugation (4°C, 6000 rpm, 10 min). Cette étaperenouvelée. La seconde étape consiste
a ajouter uniqguement 300 pL de chloroforme isoalogtd (24:1), ce qui permet notamment
d’éliminer les traces éventuelles de phénol. Lasphaucléiqgue est récupérée par
centrifugation (4°C, 6000 rpm, 5 min), la procédast renouvelée et 200uL de tampon Tris
est ajoute.

La détermination des acides nucléiques est effecpa# méthode fluorimétrique. Un
volume de 5 pL de bromure d’éthidium (BET, SIGMA)orophore spécifique des acides
nucléiques (Karsten et Wollenberger, 1977), esttéjau 45 pL déchantillon dans des
microplaques de 96 puits. L'intensité de fluoreseetie ce marqueur varie linéairement avec
la concentration d’acides nucléiques. La fluoreseat®s acides nucléiques totaux (ARN +
ADN) est alors mesurée au spectrofluorimétre nissposition par le LEMA (Université du
Havre), sous longueur d’onde d’excitation de 360etntongueur d’'onde d’émission de 590
nm. Un aliquot de I'échantillon est ensuite inc@b87°C durant une heure avec 0,3 pL de
ribonucléase A (0,02 mg.mf). Une seconde lecture au spectrofluorimétre déterminsi la
fluorescence due aux ADN uniquement. La fluoreseean ARN est alors déduite en
soustrayant la fluorescence totale (ARN + ADN) 8ecde I'ADN. Ces fluorescences sont
ensuite converties en ng.j1ia 'aide de droites d'étalonnages préalablemestiliés a partir
d’ADN standard de sperme de saumon (SIGMA) et d’AB& levure type Il (SIGMA)
(Figure 31).
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Figure 31 : Droites d'étalonnage des concentratitABDN et d’ARN en fonction de la fluorescence
émise par le bromure d’ethidium (BET), fluorophepcifique des acides nucléiques.

4.3.3 Indice lipidique : rapport TAG/ST
L’'analyse des teneurs en lipides est effectuéartir pi’échantillons de muscle. Dans
un premier temps, 300 a 400 mg de muscles (poidsd®) sont prélevés, puis lyophilisés

(24 h) afin de déterminer le poids sec. Les échansi sont ensuite conservés dans de I'azote

gazeux afin d’éviter I'oxydation des muscles. Liaxtion des lipides est effectuée selon la
méthode de Bligh et Dyer (1959), léegerement moelifiees cellules musculaires sont
désintégrées par sonication (T°C <40°C, 20 min) sdam mélange d'eau Milli-
Q:méthanol:.chloroforme (1:2:1, v:viv) (Fisher Scistt Le chloroforme (CHG) extrait
principalement les lipides « neutres » (les trighes), alors que le méthanol (€»H)
extrait les lipides membranaires (phospholipidelycaprotéines). L’ajout d’eau Milli-
Q:chloroforme (1:1, v:v) permet d’obtenir un comydea deux phases, I'une organique,
'autre aqueuse. Les lipides sont transférés dansoluche inférieure correspondant au
chloroforme aprés centrifugation (5 min & 3000niis™). La phase organique est alors
extraite et la phase aqueuse subit une secondactatr au chloroforme (2, v). Les deux
couches de chloroforme séparées sont combinéegapbrées a l'aide d’'un évaporateur
rotatif. Suite a cette évaporation, 3 x 1 mL deoobfiorme sont ajoutés afin de collecter les
lipides extraits. Aprés évaporation d’'une partievdlume sous flux léger d’azote, I'extrait
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lipidique est transféré dans un vial en verre dal2(préalablement pesé a vide) et évaporé
une seconde fois. Les lipides totaux ainsi obtenns pesés (mg-yde poids sec) et redissous
dans un mélange de chloroforme:méthanol (2:1).

Les classes lipidiques sont séparées par chronagtug sur couche mince (CCM).
Les plagues de chromatographie (DC Gel de Silices6) constituées d’une feuille de verre
(10 cm x 10 cm) sur laquelle repose une fine coutdagel de silice (SIGMA). Dans la
majorité des cas, deux injections de 5 pL (10 pdntsutilisées pour chaque échantillon.
L’éluant utilisé pour la migration est un mélangenaXane:diethylether:acide acétique
(16:4:0,2, v:viv) (Fisher Scientist). Aprés migaati (11 min), le chromatogramme est
immergé dans une solution fixatrice acide orthophosique (33%) :acide acétique :acide
sulfurique (0,5%) :sulfate de cuivre (20:20:2:36Bjsher Scientist) durant 2 min 30 s. Le
chromatogramme est ensuite séché a I'air chauskeatldsses lipides sont révélées sur plaque
chauffante 45 min a 120°C. Le chromatogramme esfidiment scanné et enregistré sous
format JPEG. Un programme d’'analyse d’'image (NIHage image J windows 1.41) est
utilisé afin de déterminer la contribution relatile chaque classe lipidique en intégrant la
surface du chromatogramme concerné. Avec cetteauéthl est possible de déterminer six
classes lipidiques (phospholipides, acides grasplst triglycérides, stérols esters, cirres)
dont la quantité est exprimée en pigde poids sec (Figures 32 et 33). Le rapport TAG/ST

peut alors étre calculé.

@ ® ®» #» ®» » #» » <«— Phospholipides (Ph)

— - <+— Acides gras (AG)

<«— TRIACYLGLYCEROLS
(TAG)

<«— Esters

<«—— Cirres

Figure 32 : Détermination des classes lipidiqueswmgration sur plague TLC obtenues apres
injection d’un extrait lipidique de fragment de rolesde juvénile de turbo§cophthalmus maximus
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Figure 33 : Détermination des classes lipidiquasmagration des niveaux de gris aprés scannage
d’'une plague TLC obtenues apreés injection d’'unagixtipidiqgue de fragment de muscle de juvénile de
turbot, Scophthalmus maximus

4.4 Anomalies pathologiques et histologiques

4.4.1 Pathologies
Lors de chaque expérience, chaque individu a atdysé attentivement afin de

surveiller la présence de pathologies externes éusement de pathologies internes visibles
lors de la dissection. Une grille de descriptiors gtentielles pathologies a été établie
(Tableau 6).
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Tableau 6 : Grille de description des principalathplogies surveillées, utilisée lors de I'obseaprat
des juvéniles de poissons a la fin de chaque exqegi

Altérations anatomigues Lésions oculaires
Maigreur Gros yeux
Déformation, difformité Hemorragies
Absence d'organes Perte d'ceil

Gros ventre
Anus rouge saillant

Altération de la couleur Lésions branchiales
Coloration anormale Paleur

Mélanose (pigment noir) Congestion
Dépigmentation Nécrose /kystes

Lésion de la peau et des nageoires Parasitisme exinterne
Absence d'écailles Points blancs
Hypersécrétion de mucus Points noirs
Excroissances, grosseurs, tumeurs, kystes Myctsesigse")
Hémorragies Parasites visibles a I'ceil nu
Lésions ouvertes (plaies, blessures) ou @ulpd

Ulcére hémorragiques

Nécrose

Erosion (nageoire déformée)

4.4.2 Altérations histologiques

La préparation des coupes histologiques des biescles bars exposés au pétrole a
été réalisée par prestation dans un laboratoiretodecologie a la Rochelle (société
HISTOTOX). L'interprétation des lames a été réaliggar I'école nationale vétérinaire,
agroalimentaire et de I'alimentation, Nantes-Aitzuet (ONIRIS, Nantes). La seule anomalie
observée était la présence de télangectasie quespand a une dilation des vaisseaux au

niveau des filaments branchiaux (Figure 34).
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Figure 34 : Analyse histologique des branchiesats b(A) filament branchial normal (B) Présence
de sévere telangectasie (= vascularisation deseais) au niveau d’'un filament branchial.

4.4.3 Etude immunologique

Dans le cadre du projet DIESE, une collaborati@giéaentreprise avec le laboratoire
d’écotoxicologie - milieux aquatiques (LEMA) de hiversité du Havre. Ainsi, différents
marqueurs immunotoxicologiques ont été mesurés lesrturbots aprés exposition aux
sédiments. L'expression des HSP70 branchialesétpénce de mélanomacrophages (MMC)
sphéniques, le volume et le rapport cortex/médihaniques ainsi que le taux de T@E-
plasmatique ont été mesurés sur ces individus. @edyses ayant été effectuées par
I'Université du Havre, elles ne seront donc pastithpées dans ce chapitre.

4.4.4 Anomalies squelettiques

Des radiographies des poissons ont été effectug@s dencagement des bars et
turbots. Les radiographies ont été réalisées damshinet de radiologie par mammographie a
rayon X (Centre d’'Imagerie Medicale Gravelinoishague radio a été analysée attentivement
pour détecter la présence d’anomalie squelettigueizeau de la colonne vertébrale et des
vertebres.
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Chapitre Il : Simulation des effets d’un déverseme
pétrolier sur des juveéniles de bar : analyse en diions
controlées

1. Réponses de biomarqueurs moléculaires et d’indicede croissance et de
condition mesurées sur des juvéniles de baBicentrarchus labrax exposés a
du pétrole

Résumeé :

La multitude d’accidents pétroliers ayant touchemvironnement marin ces derniéeres
décennies est a l'origine de nombreuses étudegpaiiion d’organismes a des produits
pétroliers. Ces études sont réalisées afin de camdpe le comportement du pétrole dans le
milieu marin. Elles visent notamment a la fois &éed@iner ses effets sur les organismes mais
aussi a développer des biomarqueurs pertinentsgbimn de suivre I'évolution de ces effets
sur les communautés marines. Du fait de la seiéilgiénéralement établie des biomarqueurs
moléculaires aux produits pétroliers, ils ont étiisés chez le poisson dans un contexte de
surveillance du milieu aprés plusieurs accidentsopérs en comparaison avec les valeurs
disponibles avant I'accident ou par comparaisorc ales sites non impactés. Les auteurs
considerent ainsi que les niveaux métaboliquesreésele ces biomarqueurs moléculaires
témoignent du degré d’exposition des organismes @oxluits pétroliers. Cependant, ils
permettent difficilement de conclure en termesat’ée santé des organismes dans le milieu.
En effet, suivant 'ampleur des accidents pétreliér peut en résulter une modification de
I'état de santé des poissons et des populationss Dette étude, les effets d’une exposition a
du pétrole ont été analysés sur des juvéniles deDigentrarchus labraxLes réponses de
plusieurs biomarqueurs moléculaires ont été conaegaagec celles d’indices de croissance et
de condition individuellement mesurés sur les poissLes bars ont été exposés a un pétrole
brut Iéger mécaniquement dispersé pendant 48 be9&s. Les concentrations en HAPs ont
été analysées dans I'eau et les poissons. Plusiemsarqueurs hépatiques (EROD, GST et
CAT) ont été analysés en tant gu’indicateurs présode I'exposition au pétrole. Les
performances physiologiques des juvéniles ont émsté mesurées apres une période de

décontamination de 28 et 26 jours.
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Les concentrations en hydrocarbures particulairesroBes dans les bacs d’exposition
refletaient celles observées apres certains adsideitroliers comme I&lorth Capeaux
Etats-Unis en 1996 ou Rrestigeau nord ouest de 'Espagne en 2002. La diminudi®rces
concentrations avec le temps d’exposition ainsi gelles des HAPs dissous dans l'eau
étaient comparables au comportement des hydroeatair condition naturelle sous I'effet
des facteurs environnementaux. L'exposition desamiggnes aux produits pétroliers a
entrainé une bioconcentration des HAPs dans lesspos apres les deux temps d’exposition
évoquant le risque associé a leurs caracteresuexid.’absence de différence entre les deux
temps d’exposition suggere une métabolisation rapiee composés aromatiques dans les
organismes. Une augmentation des activités EROt aliservée apres les 48 h d’exposition
au pétrole attestant de la sensibilité de ce biqoemr moléculaire aux hydrocarbures. Cette
activité a ensuite doublé apres les 96 h d’exmosigt une augmentation de la GST a éte
observée. Apres une période en eau claire de 28 guwivant I'exposition de 48 h, les
organismes exposés au pétrole présentaient desléacroissance et des rapports ARN/ADN
diminués par rapport aux poissons de référencete GBiminution des performances de
croissance des organismes a également été obs¥\jéars apres les 96 h d’exposition au
pétrole, avec en complément une diminution de tAssance en poids, de la croissance
récente obtenue par otolithométrie et de I'indicecdedition de Fulton. L'utilisation de ces
indices de croissance et de condition a permisailev les effets déléteres des composés
pétroliers sur les performances physiologiquesadganismes qui augmentent avec le temps
d’exposition au pétrole. Le fait que les activiEROD soient reliées a ces effets sur I'état de
santé des organismes témoigne de la pertinences ddomarqueur moléculaire dans un
contexte de pollution de type pétroliere. Enfin tiavail suggere que l'utilisation simultanée
de ce type de biomarqueur moléculaire avec deséandie croissance et de condition tendrait
a améliorer la détermination des impacts d’'un actigeétrolier sur I'état de santé des

juvéniles eta posteriorides populations de poisson.
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Responses of molecular biomarkers, growth and coniithn indices measured on juvenile
sea bassDicentrarchus labrax exposed to an acute crude oil
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and R. Amar&®

! Univ Lille Nord de France
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1. Introduction

Oil spills caused by maritime transport of petroheproducts such as tanker accidents
and offshore production facilities represent an angnt source of marine and coastal
pollution. Approximately 5 million tons of crudeldrom a variety of sources enters the
marine environment each year (Kennedy and Far2@iD5). In particular, the presence of
polycyclic aromatic hydrocarbons (PAHS) in crudé isi of concern, as they exhibit high
toxicity in the marine environment (Van Vel al. 1992; Achuba and Osakwe, 2003;
Gonzalez-Donceét al, 2008). Greater acute toxicity is generally assed with the lower
molecular weight PAHs whereas some high moleculeigit PAHs form metabolites that
can function as carcinogens (Gonzalez-Doetell, 2008).

Assessment of the environmental impact of petroleemmpounds on the marine
environment is complicated because these productsist of complex mixtures or organic
compounds. Moreover, after release into the mamaronment, oils will gradually weather
due to natural physical and chemical processes asi@vaporation, dispersion, dissolution
and chemical modification (Fingas and Hollebone)3)0Risk assessments based solely on
chemical analyses do not suffice to evaluate theptexntoxic effects on the environment.
Recently, other lines of evidence have been deeeldap complement chemical analysis and
to assess the biological effects on fish. The diseamarkers to assess the detrimental effects
of petroleum compounds on marine biota has beaygresed by many authors. Biomarkers

have been defined as ‘biological responses thatbearelated to an exposure to, or toxic
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effect of, an environmental chemical or chemic@i®akall, 1994). Many parameters have
been investigated to assess disturbances of vanioukemical, biological and physiological
functions linked to chemical exposure (Van der Gostl, 2003).

Biochemical markers of exposure have been extelysised to evaluate the biological
effects on fish exposed to hydrocarbon compounddisPare primarily metabolized, and
thereby detoxified, by catalytic activities linkealthe cytochrome P450 system (Stuetal,
2006). The 7-ethoxyresorufin-O-deethylase (ERODivéyg appears to be the most sensitive
catalytic probe for determining the inductive resgmm of the cytrochrome P450 1A
(Martinez-Gomezet al, 2006). Numerous field studies have demonstratedstitability of
EROD activity in episodes of hydrocarbon pollutiofgsg. Devauxet al, 1998; Lee and
Anderson, 2005). Moreover, Glutathione-S-transtesa$GSTs) are the most important
enzymes of the phase Il biotransformation of xeoints that have been shown to respond to
organic contaminants (Devillet al, 2005; Castreet al, 2004). PAHs metabolization can
also lead to the formation of reactive oxygen sge¢ROS) through the formation of redox
labile metabolites. Antioxidant enzymes, such atalase (CAT), belong to the cellular
antioxidant system that counteracts the toxicitiR@fS. Variations in CAT activity have been
observed in fish exposed to organic compounds (Bahand Osakwe, 2003; Damasiboal,
2007).

Molecular biomarkers could be very useful becalmy tallow the early detection of
effects before higher biological organization lsveecome affected. However, considering
their potential use in ecological risk assessmigns important to know how the changes
detected in such parameters are relevant. Indeespiie of their rapid responsiveness and
sensitivity to contaminant exposure, molecular kadiers have questionable ecological
relevance, as a result of being endpoints at aléwsl of biological organization (Castro,
2004). On the contrary, change in physiology atriefis seems to be a common response in
marine organism exposed to stressful pollutantgi@taret al, 2006; Amaraet al, 2007;
Faucheret al, 2008). Juvenile fish condition and health mayde&rmined by a variety of
indices, which are relevant at different time ssale@iochemical indices (RNA:DNA ratio,
lipid index), histological status, morphometric ioe$ (Fulton’s K) or growth indices.
Mortality rates for fish are high during the fistveral months of their lives, and only those
few individuals surviving can reproduce and henmatitbute to the recruitment success. Any
difference in juvenile fish growth and conditionthme first year of life can result in a large
difference in the number of individuals entering treproductive stage annually (Houde,

1987, Buckleyet al, 1999). In this context, knowledge of the effezftgontaminant exposure
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on the health of fish is essential in understandheyimpact of pollution events, such as oil
spills, on fish populations.

The main objective of this study was to assess @mpare the response of several
molecular biomarkers with growth and condition ce#i of juvenile sea bass exposed to a
light crude oil for 48 and 96 h. Sea bass was aghbseause it is a common and commercial
species with a wide distribution range along theofaan coast. Molecular biomarker
activities were analysed in relation to seawatedrbgarbon concentrations and PAH
concentrations in fish. The effects of oil exposomesea bass growth and condition indicators

were then measured after a depuration period ancdeawater.

2. Materials and methods

This experiment was conducted in accordance with turopean Commission
recommendation 2007/526/EC on revised guidelinesttie accommodation and care of
animals used for experimental and other scientificrposes. CEDRE (Centre de
Documentation de Recherche et d’Expérimentationsesupollutions accidentelles des eaux,
France) is authorized to conduct experimentatioramimals in its capacity as a certified
establishment; according to the administrative onte 2006-0429 dated 9 May 2006.

2.1.Chemicals

The Arabian Light crude oil, the Brut Arabian LightO (BAL 110), used for this study,
was topped at 110°C to remove the most volatile pmments. This was done in order to
simulate the natural behaviour of the oil aftesiteleased at sea (by evaporation of the most
volatile components) and before it reaches coastaés. BAL 110, similar to oil spilled by
the Amoco Cadiz in 1978, possesses the followingsisbchemical characteristics: 0.860 of
density at 20°C, 60 mPa s of viscosity at 15°C, 1@étar compounds, 34% aromatic

hydrocarbons and 54% saturated hydrocarbons.

2.2. Experimental procedure

One hundred and sixty juvenile sea bd3idéntrarchus labray (Weight 4.87+ 0.83 g;
Age: five months) were obtained from a hatchery @&uwud in France). The fish were

acclimatised in a clean tank supplied with an ogeawater circuit for one week. The
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photoperiod was set at a 10 h light and 14 h dgdkec During the acclimation, the water
temperature was 13 + 0.5 °C and the fish were fiéld avcommercial fish food twice a day.
The daily feeding amount was maintained at appratty 2% of the total fish weight.
Before the beginning of the experiment each fishs vemaesthetised in a 320 it.L
2—-phenoxyethanol solution, individually marked (Mas Implant Tag, 1.2 mm x 2.7 mm,
Northwest Marine Technology), weighed (near to @PAand measured for total length (near
to 0.1 mm).

The experimental system was devised to maintainmtix¢ure of oil as a homogeneous
solution. The mixture was homogenized using a fuiiatethe surface of a 300-L seawater
tank), which was linked to a Johnson L450 water pyat the bottom of the tank) in order to
homogenize the mixture despite the hydrophobic eatéithe oil (Milinkovitchet al, 2011).
The system was a static water system and exposudees were conducted at 15 + 0G.
Physicochemical parameters (temperature, salimtygen and pH) were measured daily. The
mechanically dispersed oil exposure was made byiqp@0 g of petroleum into the funnel.
For the control condition (Ctrl), the same expentaé system was used without oil addition.
Each condition (Ctrl and oil exposure) was donduplicate, thus four tanks were used.

Forty juvenile sea bass were randomly distributedadch tank 24 h after the addition of
petroleum into the system. Ten fish per tank waraed at two sampling times: 48-bg|t
and 96-h @s). They were anaesthetised (2—-phenoxyethanol); tivers were sampled and
frozen in liquid nitrogen, and their gills were peeved in a formaldehyde solution (10 %).
The remainders of the fish were stored at -20°Q4sfand 6, ten other fish per tank were
transferred to the clean seawater for 26 and 28 dagpectively. Conditions were similar to
those occurring in acclimation. After this growtleripd, the fish were identified (tag),
weighed and measured for total length. Their livansl gills were sampled as previously.
Their muscles were stored at -20°C and their ¢itol{sagittae) were extracted and preserved
in ethanol (95%).

2.3. Chemical analysis

2.3.1. TPH seawater concentrations

The TPH concentrations, which are the sum of diesbhydrocarbon concentrations and
the amount of oil droplets, were measured dailybimih exposure conditions during the 96h-
exposure, using the mean of two replicates for ¢éiaoh. The TPH’s in the seawater samples

were extracted with 10 mL of pestipur-quality dmtdmethane (99.8 % pure solvent, Carlo
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Erba Reactifs, SDS). After the separation of thganic and aqueous phases, the water was
extracted two additional times with the same volushedichloromethane (2x10 mL). The
combined extracts were dried on anhydrous sulplaaig then analyzed using a UV
spectrophotometer (UV-vis spectrophometer, Unicain90 nm, as described by Fusey and
Oudot (1976).

2.3.2. Seawater concentrations of PAHs

Seawater concentrations of 19 PAHs (alkylated aarémis) were assessed daily during
the 96h-exposure: the 16 US-EPA (1996) PAHs anduldurs containing heterocyclic
compounds (benzothiophene, biphenyl and dibenzalieioe). After sampling, preduterated
internal standards (CUS-7249, Ultra Scientific, Atiaal solutions) were added to the
samples and a 24 h settling phase was undertakeepi@rate oil droplets and particulate
matter from the seawater. Then, PAHs were extraitted the seawater using the stir bar
sorptive extraction technique (SBSE—stir bar coatgth PDMS, Gerstel), and analyzed
using thermal desorption coupled to capillary gasomatography—mass spectrometry (GC—
MS). The GC was a HP7890 series Il (Hewlett Pagkaado Alto, CA, USA) coupled with a
HP5979 mass selective detector (MSD, Electronicaktip70 eV, voltage: 2000 V). PAHs
were quantified relative to the perdeuterated makstandards introduced at the beginning of

the sample preparation procedure and accordinglibghed procedures (R&y al, 2005).

2.3.3. Fish concentrations of PAHs

The levels of the 19 PAHs (parents) were determimethe fish sampled after both
exposure times with a GC-MS-MS Agilent Technologié®90A, using the procedure of
Baumardet al. (1997) with some modifications. Five pools of #nifish were analyzed per
treatment. Prior to extraction, the head, the vesead the skin of each fish were removed. A
volume of 10ul of perdeuterated internal standards (CUS-724&al8cientific, Analytical
solutions) was added to about 3 g of fish pool dampand the obtained mixtures were
digested for 4 h under reflux in 50 ml of an etHansolution of potassium hydroxide (2 M,
Fisher Chemicals). After cooling, settling and aidai of 20 ml of deionised water, the digest
was extracted in a 250 ml funnel twice with 20 rinpentane (Carlo Erba Reactifs, SDS). The
extract was evaporated with a Turbo Vap 500 comagmt(Zyman, Hopkinton, MA, USA, at
880 mbar and 50 °C) to obtain After concentratiotoil ml of concentrated extract and
purification, . The purification of the extract wpserformed by its transfer to a silica column

(5 g of silica). Hydrocarbons were eluted with 50ahpentane : dichloromethane (80 : 20,
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v:v, SDS) and concentrated to 20by means of a TurboVap 500 concentrator (Zym&Q, 8
mbar, 50°C). Aaromatic compounds were analysed B~NES-MS and PAHs were
quantified relative to the perdeuterated intertahdards introduced at the beginning of the
sample preparation procedure. The same protocol used to measure the PAH
concentrations in fish sampled following the 28 &®l days period in clean seawater.
However, only two pools of three fish were analypedtreatment.

2.4. Biological analysis

Biochemical hepatic biomarkers and histologicallgsia on the gills were performed on
the fish sampled after the two exposure timgsad §) and on the fish transferred to the
clean seawater after their contamination for 28 2Bdays, respectively. The specific growth
rates, the otolith recent growth index, the RNA:DNatio, the TAG:ST ratio and the
morphometric index, were only measured on the sea bampled after their period in the

clean seawater.

2.4.1. Molecular biomarkers analysis

The livers were homogenized in an ice-cold phospbaftfer (0.1 M, pH = 7.8) with
20% glycerol and 0.2 mM phenylmethylsulfonyl fluiei as a serine protease inhibitor. The
homogenates were then centrifuged at 10,000 g@&t fbr 15 min and the post-mitochondrial
fractions were used for biochemical assays. Tha fobtein concentrations were determined
using the method of Bradford (1976) with bovineuseralbumin (Sigma-Aldrich Chemicals,
France) as a standard. Ethoxyresorufin-O-deethyesevity (EROD) was determined
following the hydroxylation of 7-ethoxyresorufin iblye method of Flammariost al. (1998).
The reaction mixture consisted of a phosphate bg¥d M, pH = 6.5), 7-ethoxyresorufin (8
uM) and NADPH (0.5 mM). The change in fluorescewes recorded (excitation wavelength
530 nm, emission wavelength 585 nm) and the enzagheity was calculated as pmol.min
! mg* protein using Resorufin standard.

Glutathione S-transferase activity (GST) was deteech following the conjugation of
reduced glutathione with CDNB by the method of Hadt al. (1974). The reaction mixture
consisted of a phosphate buffer (0.1 M, pH = &&juced glutathione (1 mM) and CDNB
(1 mM). The change in absorbance was recorded @tng4 and the enzyme activity was

calculated as pmol.minmg® protein using GST standard.
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Catalase activity (CAT) activity was determinedthg method of Babo and Vasseur
(1992). Briefly, the assay mixture consisted ohagphate buffer (100 mM pH 6.5) and®4
(28 mM). The change in absorbance was recordedahth. CAT activity was calculated in

terms of umol.mift.mg* protein using bovine erythrocyte Catalase as standa

2.4.2. Histological analysis

Organisms from the toxicity tests were analyzeddatermine the histopathological
damages in different gills. After dehydration iraded concentrations of ethanol, the samples
were embedded in a paraffin wax. Histological sextiwere stained with Hemalun Eosine
Safran. These sections were then reviewed by trgtrtoscopy and photographed.

2.4.3. Growth indices
Sea bass specific growth rates in weight (% pe) daye estimated as:
GW =100(In W5 — In W)/(to—t4),
where (W) and (\,) are fish total body weight at timeig)((beginning of the experiment) and
to (time of collection). Similarly, the specific grofwrate in length was estimated as:
GL =100(n Ly — In Ly)/(to—t1),
where (;) and (,) are fish total length at timeg)(and (;) respectively.

The recent growth index (RG) was determined by oméag the width of the peripheral
daily increments of the otoliths. As there was gn#icant relationship between the otolith
sagittal diameter and fish length (diameter = 1+08.028 (TL), R? = 0.67, p < 0.001), we
used the daily otolith width increments from thes\pous 5 days before the end of the
experiment as an indicator of recent growth (meatadce between the margin of the otolith
back to the 5th ring). The sagittae were cleaned pinotographed to determinate the
diameter, perimeter and area of each otolith. Thiesy were mounted on a glass slide in
thermoplastic cement (Crystal Bond). Sections gfttee were obtained by polishing them on
both sides with grinding paper of decreasing grés (5 to 0.1 pum) until increments at the
outer edge were visible. Otoliths were etched forsgdc with 0.1 M EDTA and analysed
under transmitted light, using a video system ditte a compound microscope. All the
measurements were done along the same axis (andégdpo using an Image Analysis
System (TNPC, 5.0, NEOSIS). The increment measuremas repeated three times by the

same reader at different intervals of time andntiean calculated.

2.4.4. Condition Indices
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We estimated three condition indices: RNA:DNAaihd TAG:ST ratio as indicators
of nutritional status and Fulton’s K condition inxdas an indicator of the fish general well
being. This latter morphometric index assumes tevier fish for a given length are in
better condition. We calculated Fulton’s K conditiodex with the formula:K = 100(V/L3),
where (V) is the body mass (mg) anid) (s the total length (mm).

Nucleic acid quantification and subsequent RNA:Di#ios have been used in numerous
studies as indices for nutritional condition andvgth assessment in larvae and juvenile fish
(Buckley, 1984; Gwack and Tanaka, 2001). This benesical index reflects variations in
growth-related protein synthesis, since the quanofiribonucleic acid (RNA) varies with the
rate of protein synthesis, while the amount of dggbonucleic acid (DNA) per cell is
species—constant in somatic tissue. The procedsesl uo determine RNA and DNA
concentrations in each of the individual fish wasdahon the Clemmesen method (1988).
Nucleic acids were measured on muscle fragmer@$ (). by homogenizing the sample in an
ice—cold Tris—EDTA buffer (0.05 M Tris, 0.1 M Na(.01 M EDTA, pH 8.0) using an
Ultraturrax and subsequently transferring this tomaxture of a Tris—-EDTA buffer,
proteinase—K (pro—K) and sodium dodecyl sulfate $h[Nucleic acids were extracted by a
purification step involving phenol-chloroformisoalagohol (Amaraet al, 2009). The
quantity of RNA and DNA was determined by the flegzence—photometric technique using
a specific nucleic acid fluorescent dye-ethidiunorbide (Sigma-Aldrich Chemicals,
France). The fluorescence due to the total RNA e@hsulated as the difference between the
total fluorescence (RNA and DNA) and the fluoreseeafter RNAase treatment, which is
assumedly due to the presence of DNA only. Salmparns DNA (Sigma-—Aldrich
Chemicals, France) and yeast type Il RNA (Sigmakish Chemicals, France) were used as
standards. RNA and DNA contents were both expreasedilligrams per uL.

The third condition index was a lipid storage indmsed on the ratio of the quantity of
triacylglycerols (TAG; reserve lipids) to the quiniof sterols (ST, structural lipids) in the
fish. The TAG content is dependent on the nutrélostate of the fish as they are a main
reserve of energy in teleosts and the first compta® be mobilised during periods of stress,
while sterol contents remain essentially unchardyethg starvation (Galoist al, 1990). The
amount of total lipids in each individual was measuon a sample of lyophilised muscle
(0.07 g). Lipid extraction was conducted using itiiethod of Bligh and Dyer (1959) slightly
modified as described by Meziane and Tsuchiya (200g)ds were extracted according to a
mixture of water:chloroform:methanol (1:1:1, v/V/M)AGs and sterols were separated from

other lipids by performing thin layer chromatogrgghLC).
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2.5. Statistical analysis

All statistics were performed with XLSTAT 2007. Thdifferences in biological
parameters between the control fish and the petmolexposed fish atdh, and e were
analysed with Student t tests. If any biologicataddid not comply with the parametric
assumption of normality and homogeneity of variaafter various transformation techniques
were tested, the Mann—-Whitney U test was used. nbis-parametric test was also used to

analyse differences in PAH concentrations in thb.fi

3. Results

No prevalent mortality was observed during the exjppe and the growth period; only five
of the 160 (3 %) fish died. In fact, only one cohtiish died during the 96 h exposure, and

one control fish and three oil-exposed fish diedrduthe depuration period.

3.1. Hydrocarbon concentrations in seawater

Seawater total petroleum hydrocarbons (TPH) comagoihs during the 96 h exposure of
sea bass to petroleum are presented in Fig. 1.mMtbwWas detected in the control. During the
first 48 h of exposure, TPH concentrations decrbdsem 18.6+ 3.6 mg.L* to 9.60+
2.86 mg.L'. After t45 TPH concentrations increased to 18.8.1 mg.L* and decreased again
to 14.5+ 2.6 mg.L* at ts.

Seawater concentrations of the 19 PAHs (alkylatetarents) are presented in Table 1.
At the beginning of the exposure, the total PAH aaoriration detected in the control was
0.43+ 0.23 pg.L}, whereas concentrations in oil condition was 4815.7 pg.L*. It appears
that two- or three-ring PAH compounds were dominghén compared to heavier PAHs (
four rings). Similarly to TPH concentrations, a ise in the total PAH concentration of 37
% was observed during the first 48 h. A reduction64f% in the total PAHs continued
between 48 h and 96 h.
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Fig 1. (Figure 35) : Total petroleum hydrocarbofiBKl) concentrations (mg) in seawater during
the 96 hours exposure of sea bass to petroleurne¥are expressed as mean of both experimental
replicates (mean + SE).

Seawater concentrations of the 19 PAHs (alkylatetiarents) are presented in Table 1.
At the beginning of the exposure, the total PAH amoriration detected in the control was
0.43+ 0.23 pg.L}, whereas concentrations in oil condition was 4815.7 pg.L*. It appears
that two- or three-ring PAH compounds were dominghén compared to heavier PAHs (
four rings). Similarly to TPH concentrations, a ise in the total PAH concentration of 37
% was observed during the first 48 h. A reduction64f% in the total PAHs continued

between 48 h and 96 h.
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Table 1 (Tableau 7) : Concentrations of 19 PAHky{ated and parents): the 16 US-EPA PAHs and 3
sulfur containing heterocyclic compounds (ri).in seawater at the beginning (T= 0 h), at T h48
and at T =96 h in CTRL (control) and OIL (petraleexposure). Values are expressed as mean of

both experimental replicates (mean + SE). n.dt detected

PAH concentrations (ngl) T=0h T =48h T = 96h
CTRL OIL CTRL OIL CTRL OIL
2-ring
Naphtalene 35.6 +8.41 911+ 7.7 12.4 +3.78 591 +213 11.9+1.74 323 +63.6
C1-Naphtalene 62.6 +3.20 5930 + 1253 32.3+9.35 1620 * 737 31.6 +2.50 638 + 179
C2-Naphtalene 435+435 11106 + 4037 479450 1706 +593 28.6 +3.99 668 + 174
C3-Naphtalene 34.9+248 7635 + 2848 31.2+1.79 969+ 151 159+6.14 770 £69.3
C4-Naphtalene 8.03 +5.68 1366 * 443 9.51 +1.19 3891 + 1578 4.74+2.44 938 +9.69
Benzothiophene 5.17 +4.09 21.09 £3.58 n.d. 3 380.3 0.58 £1.00 1.40+1.40
C1-Benzothiophene 452 +1.95 381 +98 4.19+0.28 572 +169 6.28 +0.87 180 + 180
C2-Benzothiophene 40.4+40.4 4915 + 1528 61835 1879 +456 90.5+5.43 574 + 451
C3-Benzothiophene 20.0+20 5925 + 2219 2088 0.6 889 252 245 +5.30 674 +98.7
C4-Benzothiophene 12.1 £10.7 2705 + 1141 13.660 3105+ 1014 141+1.54 989 + 6.82
Biphenyl 7.26 £1.52 140+ 34.1 105 +10.2 leml 110 +18.5 297 + 167
3-ring
Acenaphtylene 1.50 £1.00 110+ 38.0 1.09+£0.22 27.3+13.4 0.53+1.00 6.14 + 3.64
Acenaphtene 291 +1.00 68.6 +14.7 2.84+0.49 149 +3.67 1.90 +£1.00 4.65+2.02
Fluorene 8.21+0.76 385+97.1 4.25 +0.66 43315.5 291 +£1.00 9.94 +5.88
C1-Fluorene 8.32+1.55 473 + 145 757175 64516 4.55 + 1.56 38.8+18.0
C2-Fluorene 5.50+1.76 314+82.8 7.20+257 598323 3.49 £1.00 130 +20.5
C3-Fluorene 2.18+2.18 162 +34.0 5,57 +2.08 4621+788 3.72+1.00 301 + 100
Dibenzothiophene 35.1+1.6 1565 + 447 16.8400. 159 + 68.7 109+1.42 69.4 +48.0
C1-Dibenzothiophene 15.6 £15.6 1872 £516 200875 507 + 220 11.1 £0.57 84.6 +32.8
C2-Dibenzothiophene 7.18+7.18 911 + 201 133014 4747 + 2083 10.3+1.00 998 + 126
C3-Dibenzothiophene 257257 242 +51.3 4.9815 3090 + 1842 5.65 +1.00 1226 + 364
Phenanthrene 18.7 £4.36 396 + 112 6.53 £0.8934.8 +22.80 3.16 +1.00 30.7 +25.6
Anthracene 13.8+10.4 8.39+0.79 0.76 £0.09 14.1+4.06 n.d. 56.5+52.3
C1-Phen/Anthr 8.91+2.13 496 * 135 8.11 +2.43 97.75+48.3 4.58 +1.26 46.2+16.3
C2-Phen/Anthr 4.39+0.55 210+49.4 6.17 £2.85 796 * 346 6.34 +2.05 246 +49.6
C3-Phen/Anthr 0.82+0.82 58.7+11.6 2.17+1.12 733+429 2.40 +1.00 440 + 140
4-ring
Fluoranthene 1.49+1.49 9.72+2091 1.20 £0.35 49.8 +28.0 1.44 +£1.00 15.1+£8.71
Pyrene 3.59 +1.00 13.4+3.11 2.26 +0.96 4987 3.51+1.53 98.7 £45.9
C1-Fluor/Pyrene 0.68 + 0.68 16.2 £2.43 1.63001. 243 + 157 3.80+1.63 244 + 96
C2-Fluor/Pyrene 0.59 +0.59 20.2+2.54 n.d. 3221 227227 361+ 109
C3-Fluor/Pyrene n.d. 18.9+£2.17 n.d. 269+168 10.3+6.19 274 +78
Benzo[a]anthracene 1.03+1.03 9.27 +2.32 n.d. 2.99 +0.05 n.d. 2.15+0.69
Chrysene 1.22+1.22 40.2+12.1 1.09 +£1.00 833.22 1.63+£1.00 249+104
C1-Chrysenes n.d. 34.1+8.17 1.23+£1.00 2B®BZF 1.88+1.88 23.9+10.9
C2-Chrysenes 3.42+3.42 200 +25.8 16.8+£2.46 372438 33.0+9.18 86.3+46.8
C3-Chrysenes 1.86 +1.86 37.1+5.45 7.50£1.00 21.6 +7.68 10.9 £1.00 30.4+11.9
5-ring
Benzo[b+k]fluoranthene 1.03+£1.03 2.37 £1.00 149+1.00 4.99+1.00 1.19+1.00 2.03+1.00
Benzo[a]pyrene 1.24+1.24 2.37+1.00 1.09+1.00 2.49+1.00 1.66 +1.00 2.47 £0.62
Benzo[g.h.i]perylene n.d. 2.37+1.00 n.d. 1.50 £ 1.00 n.d. 0.46 £1.00
6-ring
Indeno[1.2.3-cd]pyrene n.d. 245+10.0 n.d. 18.5+7.00 n.d. 5.67 +£1.00
Dibenzo[a.h]anthracene n.d. 30.8+15.0 n.d. 22.4 +10.00 n.d. 6.89 + 1.00
total PAHs (ug.[%) 0.43 +0.23 48.7 + 15.7 0.48 + 0.68 30.4+12.9  .48Q:0.93 10.9+2.8
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3.2. PAH concentrations in fish

The PAH concentrations measured in the sea babe dvo time intervals of exposure
are presented in Table 2. A significant increastnéntotal PAH concentrations in fish tissues
was observed between the contras (t0.50+ 0.14 pg.d; tes: 0.63+ 0.12 pg.d) and the
petroleum-exposed sea basg (t5.72+ 1.41 pg.d; tes: 2.29+ 0.47 ng.g) after 48 h and
96 h of exposure. No significant difference in PABIncentrations in any of the fish was
observed between the two times of exposure. Sirtolé#ne PAHs analysed in seawater, light
PAHs were dominant in sea bass tissues. Indeexifisamt differences between treatments
were only observed for 2-3-ring PAHs. No 6-ring PAlWere detected in any of the fish.
Following the 28 and 26 days in clean seawatediffierence in PAH concentrations between
control (s : 0.33+ 0.08 pg.d; tes: 0.70+ 0.15 ug.g) and oil exposed sea basg (t0.96+
0.89 pg.g"; tes: 0.50+ 0.17 ug.g) was observed.

Table 2 (Tableau 8) : PAHs body burdens (Hglgy wt) in tissues of control sea bass gill (CTRId
petroleum-exposed sea bass (OIL) following 48 h@ht of exposure. (*) represents significant
difference (p < 0.05) compared to respective contrd. : not detected

T =48h T =96h

CTRL OIL CTRL OIL
Naphtalene 127 £28.3 600 £ 196* 208 +39.7 346x72.4
Benzothiophéne 0.32+£0.37 49.2 +£30.6* 0.85+0.85 12.8 +£2.80*
Biphényl 29.2+12 273 +60.0* 38.5+8.28 127 +9.19*
Acénaphtyléne n.d. 233 +61.8* n.d. 82.5+14.4*
Acénaphtene 11.1+7.82 330+178* 23+£3.33 85.4+10.9*
Fluoréne 55.7+25.1 609 + 164* 67.8+7.65 211 +475*
Dibenzothiophéne 158 +28.8 3210 + 628* 178 £25.5 1174 +224*
Phénanthrene 99.1 +23.3 360 £56.3* 87 +£22.6 165 +31.2
Anthracéne n.d. 7.11+7.11 n.d. 37.5+25.2
Fluoranthene 401+463 12.6+7.99 549+549 7.69+7.15
Pyréne 4+4.62 9.89 +9.89 492+492 18.7+17.2
Benzo[a]anthracéne 495+572 297297 1.03+1.03 5.12+3.36
Chrysene 8.45+5.38 225%4.67 8.72+3.19 184+1.71
Benzo[b+K]fluoranthéne n.d. n.d. 0.07+0.07 1.71+£1.71
Benzo[a]pyréne 149+1.01 2.7+0.99 276+£1.01 1.77+£0.72
Péryléne n.d. n.d. n.d. n.d.
Indéno(1.2.3-cd)pyréne n.d. n.d. n.d. n.d.
Dibenzo(a.h)anthracéne n.d. n.d. n.d. n.d.
total PAHs 503 +147 5721 + 1408 626 + 124 2294 + 469

3.3. Biochemical biomarker responses
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Several hepatic biomarkers linked to the biotrams&dion of xenobiotics (EROD and
GST) and the protection against oxidative stregsl{Gare analysed in Table 3.

Whereas a low EROD activity was detected in thetrobisea bass (ranging from 0.01-
0.02 pmol.mift.mg* protein), a significant induction of EROD was otvgel in the sea bass
exposed to petroleum during the double exposuse @&.74 +0.14 pmol.mif.mg" protein;
to : 6.84 +0.26 pmol.mift.mg" protein) (Table 3a). A significantly higher indiost was
observed after the 96 h of exposure to petroleumpeoed to the 48 h of exposure. No
significant increase in GST activities was obserwedhe juvenile sea bass exposed to
petroleum for 48 h compared to the control. Ondbetrary, a significant induction of GST
was observed following the 96 h of exposure togletm (0.67 +0.02 pmol.miff.mg*
protein) compared to control (0.260#2 pmol.mift.mg" protein). No significant variation
of CAT activities was observed in the sea basg afteexposure, with activities of 1.3
0.06 pmol.mift.mg* protein measured in the control fish.

After the growth period in clean seawater (28 day4,s and 26 days fokg), a significant
induction of EROD activity was still observed ireteea bass exposed to petroleum for 48 h
(Table 3b). A significant induction of EROD and G&gtivities was also still observed in the
sea bass exposed to petroleum for 96 h. Howevesg thductions of EROD and GST

activities were significantly lower compared to teadbserved just after the contamination.

Table 3 (Tableau 9) : Differences in Ethoxyresan@i-deethylase (EROD, pmol.niimng prot’),
Glutathione S-transferase (GST, umol.ming prot') and Catalase (CAT, pmol.niinmg prot')
measured on control sea bass gill (CTRL) and pmirotexposed sea bass (OIL) following 48 h and
96 h of exposure (a.), and following 26 and 28 dzfydecontamination respectively (b.). (*)
represents significant difference (p < 0.05) coragdo respective control

T =48h T =96h
CTRL OIL CTRL OIL
EROD 0.01 +£0.01 2.74 + 0.14* 0.02 +0.01 846+ 0.26*
GST 0.29 £0.03 0.31 £0.02 0.26 £0.02 0.670206
CAT 1.31+0.06 1.45+0.10 1.51+0.10 1.57 #00.1
a.
28 d. after s 26 d. afterds
CTRL OIL CTRL OIL
EROD 0.01 +0.01 0.42 + 0.08* 0.01 +0.01 1+H1G3.11*
GST 0.29 +0.02 0.24 +0.03 0.26 +0.02 0.400886.
CAT 1.50 £ 0.09 1.50+0.11 157 +0.11 1.44 480.0
b.

3.4. Gills histology

108



Chapitre Il : Simulation des effets d’un déversat@trolier sur des juvéniles de bar : analyse<endition
controlée

The only gill cell alteration observed in any oétsamples was telangectasia (= branchial
vessel aneurysm) (Fig. 2). However, no prevalefferdince was observed between the
control fish and the petroleum exposed fish. No adgwas observed in the fish transferred

to the clean seawater for 28 and 26 days.

Fig. 2 ( Figure 36) : Histopathological analysisef bass gills : (A) normal gill filaments (B) ec
of secondary lamellae of petroleum-exposed seadb@sging severe telangectasia (arrows).

3.5. Growth and condition indices

Specific growth rates and recent growth were irttligily measured on the tagged fish
following the growth period in clean seawater (RY. When exposed for 48 h, the sea bass
specific growth rate in weight and the recent glowhowed no difference between the
control fish and the petroleum exposed fish. On ¢betrary, the specific growth rate in
length was significantly lower in the sea bass egfa® oil for 48 (0.2G: 0.03 %.day?3)
compared to the control fish (0.330.02 %.days). After the 96 h exposure to petroleum,
specific growth rates in weight (0.220.10 %.day$), in length (0.1%+ 0.02 %.day$) and
the recent growth (8.74 0.43 um) were significantly lower compared to toatrol sea bass
(GW : 0.50+ 0.03 %.days; GL : 0.27+ 0.02 %.day$; RG : 10.1+ 0.3 pm).

Several indices related to the condition, the ghoautd the nutritional status of the fish
were estimated (Fig. 4). No difference in Fulto’sondition indices, RNA:DNA ratios and
lipid indices was observed between both controlshef two exposure times. Whereas no
significant difference was observed in the Fultdd’sondition index of the sea bass exposed
to oil for 48 h, a significant decrease of thisardwvas observed after 96 h of petroleum
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exposure (1.0& 0.03 mg.mrit) compared to the control fish (1.470.02 mg.mr). For both
exposure times, a significant decrease of the RM#Dratio was observed in the fish
exposed to oil g : 2.95 +0.16; te: 3.38 +0.13) compared to the control fishg(t 4.03 +
0.28; t6: 4.19 +0.29). A decrease of the lipid index, based ongin@ntity of TAG on ST,
was observed in the sea bass exposed to oil fdr @825 + 0.27) and 96 h (1.11 + 0.22)
compared to the control fishy{t 1.57 #0.33; t6: 1.49 £0.31), however these decreases were

not significantly different.
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Fig. 3 (Figure 37) : Comparison of specific Fig. 4 (Figure 38) : Comparison of Fulton’s K
growth rate in length (GL), in weight (GW) index, RNA:DNA ratio and TAG:ST ratio
and recent growth (RG) (mean + SE), in (mean £ SE), in control sea bass (CTRL) gnd
control sea bass (CTRL) and petroleum- petroleum-exposed sea bass (OIL) following
exposed sea bass (OIL) following 48 h and 96 48 h and 96 h of exposure. (*) represents
h of exposure and following the 28 and 26 significant difference (p < 0.05) compared to
days period in clean sea water. respective control.
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4. Discussion

4.1. Hydrocarbon concentrations

The juvenile sea bass were exposed to a TPH caatient corresponding to that
encountered under some oil spill situations. Fastance, Lunel (1995) monitored 1-
100 mg.L* of total petroleum hydrocarbons in coastal watsund Shetland during the
Braer oil spill in 1993. Similarly, seawater PAH centrations measured at the beginning of
the exposure were of the same order of magnitudbas® described in the literature after
different oil spills. Seawater PAH concentratioasged up to 28.8 pglLafter the Prestige
oil spill in 2002 (Gonzaleet al, 2006; Bado-Nille®t al, 2009), up to 49.7 ugifour days
after the “North Cape” oil spill in 1996 (Reddy afdiinn, 2001) and from 50-100 pg-L
after the oil spill in 1989 in Paraiso Bay, in Artiea (Kennicuttet al, 1991).

No oil slick was observed in either tank of oil egpce condition due to the energy of the
experimental system simulating the oil natural disipa (wave, current, swell...). However,
during the exposure, some oil droplets adheredé¢oeixperimental system and caused the
decrease in TPH concentration. An increase wasaisafter the 48 h of exposure, probably
because of the first sampling of fish. Indeed, etfemrugh we tried to catch the fish without
influencing the oil dispersion, we probably put saspension some oil droplets, and so
increased the TPH concentrations, which decreagaid antil 96 h of exposure. The decrease
of hydrocarbon concentration could be extrapolated field situation. Indeed, the fate and
behaviour of oil spills in the environment deperads a number of physicochemical and
biological factors, including evaporation, dissauat and interaction between oil and
sediments (Wanget al, 1999). The combination of these processes, calleathering’,
reduces the concentrations of hydrocarbons in whatgparticular, in the initial stages of an
oil spill, one of the most important processes tpabduce changes in hydrocarbon
concentrations is the evaporation of the more iel@omponents (Fingas, 1995; Nordvik,
1995. This phenomenon of evaporation could have beerbaious cause of the decrease in
PAH concentrations during the time of exposurewfexperimental approach since the crude

oil used was mainly composed of light PAHs.

4.2. PAH bioconcentrations vs molecular biomarketinaties
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Organic pollutants, including polycyclic aromationgpounds, are absorbed easily via
passive diffusion through the gills, intestine aldn, and accumulate in lipid-rich tissues
(Varanasi, 1989). The main compounds of the cruldesed in this study were found in fish
following the 48 and 96 h of exposure. An increes®AH concentrations with the time of
exposure was not observed. On the contrary, thedetéto decrease after the 96 h exposure.
PAHSs are hydrophobic compounds that accumulatatiarid lipid structures such as cellular
membranes. However, PAHs are also quickly metabolithrough specific pathways
(Budzinskiet al. 2004). After the 96 h exposure, a part of the PAldsld have been already
metabolized in those fish exposed to petroleum. prevalent difference in PAH
concentrations was observed between the sea bastepm exposed and the control fish
after 28 and 26 days of depuration, probably bexaifishe PAH excretions. The fact that
PAHs were found in fish tissues after the contationais evidence of fish exposure to
petroleum, and suggests a potential risk to fisklthedue to the mutagenic and/or
carcinogenic properties known of PAHs. However, doethis quick metabolization, the
dosage of PAH concentrations in fish does not srea suitable method to determine the
level of fish exposure to petroleum (Collegral, 1996).

On the other hand, metabolic enzymatic activitiesvigie a biologically significant
consequence of exposure to contaminants (Gagnohrlaldavay, 1999). In particular, EROD
was successfully used to monitor oil exposure e€eldab the Erika and Prestige oil spillages
(ICES, 2001; Martinez-Gomeet al, 2006). In the present study, an increase in EROD
activity was observed in the juvenile sea basg dfteh of exposure to petroleum. Among the
different PAH compounds present in crude oil, savestudies have shown that high
molecular weight PAH, such as the four to six ridg§Hs, are the more potent inducers of
EROD activities (Leet al, 1972). However, the light crude oil used in cwdy was mainly
composed by low molecular weight PAHSs, suggestingirt ability to increase EROD
activities. Sea bass EROD activities doubled a#@rposure of 96 hours. Gagnon and
Holdway (1999) reported similar results with an HRGnduction detected in juvenile
Atlantic salmon $almo salay exposed to petroleum compounds with the highegdadtion
between the fourth and eighth day. In our studg, tighest EROD activities found after the
96 h exposure suggested a higher level of sea éqgsssure as compared to the 48 h
exposure.

GST is a well known biomarker involved in the caggtion of electrophilic compounds
(or phase | metabolites) with glutathione, and e @f the main enzymes involved in

xenobiotic phase Il metabolism (Van der Oestal, 2003). In particular, Simonatet al.
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(2008) observed an increase in GST activity in iles of a neotropical fishPgochilodus
lineatug exposed to the water-soluble fraction of diese(MWSD), and recommended GST
activity as a sensitive biomarker for contaminatignpetroleum. In the present study, GST
induction was observed in those sea bass exposedute oil, but an increase was only
observed after four days of exposure. The 48 h expo® petroleum appears not to have
been sufficient to induce this enzyme. Similar efiéinces in biomarker sensitivity between
EROD (phase 1) and GST (phase Il) have been foueadiqusly for polar codBoreogadus
saidg exposed to the WSF of crude oil (Nahrgastigal, 2010). In the same way, EROD
activity has been found to be the most discrimigain a monitoring study of two demersal
fish species,l{epidorhombus boscigand Callionymus lyrd, following thePrestigeoil spill
(Martinez-Gome=t al, 2009).

The EROD and GST inductions observed after 96 lexgosure, and after 48 h for
EROD, were still observed after the depurationquem clean seawater with lower values. In
Gagnon and Holdway (1999), the EROD activity recedeto control levels in only 2 to
6 days after transferred to clean seawater. Orother hand, Nahrgangt al. (2010) also
observed EROD and GST induction following two weekslepuration of Polar cod dietary
exposed to crude oil, and attributed this to staioteéeins or a low protein degradation rate.
Another previous experimentation established thagraistence of liver enzyme activity was
dependent on both the duration and concentrati@xpdsure (Collodet al, 1984).

The organ most commonly involved in the biotransfation of foreign compounds is the
liver, because of its function, position and blosubply (Van der Ooset al, 2003). In
particular, the activities of the antioxidant enagnwhich defend the organisms against ROS,
are critically important in the detoxification oédicals to non-reactive molecules. Dose-
dependent increases in catalase activity in thex Bnd other organs were found after 196 h in
African catfish Clarias gariepins) exposed to crude oil (Achuba and Osakwe, 2@D8)the
contrary, barbelRarbus meridionalis collected in the river Fluvia® (NE Catalunya, 8pa
5 months after an oil spillage, showed decreasedldeof CAT activity (Damasicet al,
2007). In the present study, we found no differeénceatalase activity between the petroleum
exposed sea bass and the control group. Juvenilagiofba Prochilodus lineatus exposed
to the water-soluble fraction of diesel oil (WSy 24 and 96 h showed no difference in
CAT activity (Simonatoet al, 2008). Antioxidant enzymes are generally lesparsive to
pollutants than phase | and Il biotransformatiomapeeters, and the relationships between

response and contaminant exposure are still leises®@blished. However, this fact that
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hepatic catalase activity was not induced doesroiude the possibility that there was ROS
formation after exposure to oil, because other m@sycan metabolize hydroperoxides.

These results are part of a current project: DISEDBproject (DISpersant and response
techniques for COastal areas; BlOLogical assessmmhtcontributions to the Regulation).
Primarily, this project intends to assess the foxiaf mechanically and chemically dispersed
oil on several species living in nearshore areams€quently, this protocol of oil exposure
was applied tcCrassostera gigadMytilus edulis Scophtalmus maximuwsndLiza. aurata A
decrease of CAT activities was observed in thefleamyster,Crassostrea gigafd_una-acosta
et al, 2011) and no difference in EROD, GST or CAT atig was observed in golden grey
mullet, Liza aurata following 48 h of exposure (Milinkovitchkt al, 2011). These differences
between golden grey mullet and sea bass coulddoeiated with species-specific responses,
or attributed to the size of fish; since the muilets 140 mm long. Earlier life stage sea bass
(74 mm long) would have been more sensitive texjlosure.

A variety of parameters in fish have been assatiaith the induction of EROD and GST
activities, including reproductive effects (e.gdueed serum steroid levels), increased liver
somatic index and mortality (Whyt al, 2000). Moreover, in some cases, biotransformation
generates active intermediates, which are ablatéract with vital cellular macromolecules,
such as DNA, thereby causing mutagenic and caremogeffects (Goldstein and Falleto,
1993). In the present study, as EROD induction elzserved after 48 h of exposure and GST
induction after 96 h, the effects on fish healthlddee supposed. However, as a direct link
between biotransformation system induction andimetntal effects in fish has not been
clearly established, their activity is best vievasdan indicator of contaminant exposure rather

than an effect.

4.3. Gill histology

The exposure of fish to chemical contaminants iedua number of modifications in
different organs particularly gills, kidney anddiy which histological examination represent
a useful tool to assess the effects of xenobi¢Gaari et al, 2007). The qills are the first to be
affected by many xenobiotics because they providerglarge interface between the external
and internal environments of fish (Costh al, 2009). Haenslyet al. (1982) reported
histopathological abnormalities in the gills of ipa (Pleuronectes platesyathat were
exposed to the Amoco Cadiz oil spill in an isolatdét off the coast of France. In our study,

the only alteration evident in samples was telatage®, but the anomaly was observed in
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both the control and the oil exposed fish, maybe tutheir manipulation. This absence of
difference might be related to the period of expesidor example, some lesions such as
hepatocellular neoplasms might take two or moresygadevelop in fish species (Schiegte
al., 1991).

4.4. Growth and condition indices

Even molecular biomarkers are considered as evedehbydrocarbons exposure, if their
activities are not related to longer term effectdish health; it appears difficult to conclude
in terms of fish development and survival. It ikely that changes in individual health,
manifest themselves at higher levels of ecologmaanisation, leading to reduced fish
recruitment success, abundance and productionng@nce, Lancastet al. (1998) analysed
the growth and condition of sea bass following 8ea Empress oil spill, and suggested a
detrimental effect on the local abundance of juebass following the event. It appears
essential to relate molecular biomarkers with iatbes of fish health to try to understand the
risk of oil spills.

Several studies have shown that crude oil anditsponents inhibit the growth of fish in
a number of species. This is especially the caseadier life stages, such as larvae and
juveniles stages, when the fish are exposed torwsatable fractions of crude oil (Al-Yakoob
et al, 1996), oil-laden sediments (Moles and Norcro€88), or as a result of ingestion of
oil-contaminated food (Saborido-Rey al, 2007). Since somatic growth requires the fish to
be exposed a long time before significant diffeemncan be detected (National Research
Council, 2002), most growth studies have been doréer chronic exposure to petroleum.
However, little is known about the effects of shacute exposure to petroleum; that is why
we chose to impose a growth period in clean seavadtter an acute exposure. The sea bass
exposed to the crude oil presented a significaotedse in somatic growth in length after 48
h of exposure, but a significant difference in spegrowth rate in weight was only observed
after 96 h of exposure. The use of tagged fishalvolatory condition leads to a precise
estimation of fish growth over an exposure periddwever, it has not been possible to
measure this parameter precisely in a field sibmatiand that is why several growth
biomarkers have been developed. Variations on ¢hke of a few days, over the month of
depuration, can be detected by analysis of otaitbwth and increment widths. Otolith
growth reflects both fish growth and metabolisnq #merefore is a sensitive indicator of the

physiological state of an individual (Morales-Nat al, 2007). Key assumptions for these
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uses are that the distance between increment®oipional to the somatic growth rate and
that increments occur daily (Campana and Neils@85), which have been verified in the
present study. A difference in sea bass recent thravas only observed after 96 h of
exposure compared to the control group. The maalyli explanation for the growth
reductions in this study is a combination of insesain metabolism due to detoxification and
reductions in feeding (Moles and Norcross, 1998pwEh impairment during the juvenile
stage is likely to be critical to survival and néitment. Fish experience their most rapid
growth during the juvenile phase (Smigh al, 1995), and any reduction during juvenile
growth would prolong the length of this stage. ilfiohibits sea bass growth, these fish would
be more susceptible to predation and might comlest® successfully for food than larger
fish.

The combined use of biochemical and morphometniitmn indices could be of great
interest to analyse the energetic condition of fishowing exposure at different time
responses. Nucleic acids have provided useful tmolassessing the growth and nutritional
condition of both larval and juvenile fish (Kuropet al, 2002). In the present study, this
index was correlated with the specific growth riatéength and presented the same evolution
with a significant decrease in the sea bass RNA:Datd, 28 and 26 days after the 48 and 96
h-exposure to petroleum. Although this index is sidered to be a short-term indicator
(Gilliers et al, 2006), its reduction observed 28 days followig 48 h of petroleum
exposure suggested its sensitivity. On the othexdh#he morphometric index based on
length-weight data revealed a reduction in sea lasglition only following the 96 h
exposure. The Fulton’s K index is considered asng-term indicator of individual’s general
well-being on the scale of weeks or months (SutH980). It was successfully used to show
the negative effect of 24 h of fuel exposure or $8blea soleptransferred to clean seawater
for 2 months (Claireaugt al, 2004), and in sole caught in sites exposed tdetita oil spill
(Gilliers et al, 2006) compared to appropriate reference. Theedserin the specific growth
rate in length and the RNA:DNA ratios after 48 Ipesure suggested the toxicity of this
period to petroleum and its deleterious effectish performance. As the specific growth rate
in weight, the recent growth and the Fulton’s Kdition indices were only lower after the 96
h exposure, this longer time of exposure could @edmore long term effect on the fish.

The use of lipid storage indices such as triacglgitgl on sterol ratio (TAG:ST) has been
considered as relevant to integrate the nutritictaius of fish (Suthemst al., 1992). TAGs
are the major energy storage form in fish and hmmortant ecophysiological relevance as

indicators of growth potential and survival (SogatdOlla 2000). Xenobiotic detoxification
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involves energetic mechanisms (Alquezdral, 2006) and it has been shown that fish
exposed to crude oil have lower feeding activi{idsles and Norcross, 1998). Consequently
a decrease in the TAG:ST ratio could be observedsponse to oil contamination. Indeed, in

a mesocosm study, Claireaex al. (2004) showed that the value of the TAG:ST ratio o
juvenile sole exposed for 24 h to PAHs diminishgd7b% after a 3 months period in clean
seawater relative to control fish. In the presémdlyg, a decrease was observed 28 and 26 days
after the 48 and 96 h exposure to petroleum, butdkelts were not significant. During the
growth period, the fish were fedd libitum with commercial pellets to favour growth

performances, which have probably minimized angpidl nutritional deficits.

4.5. Conclusions

In the present study, we have analysed the efi@ic#8 and 96 h of oil exposure on
juvenile sea bass, at the sub-cellular level usame molecular biomarkers, and at the
physiological level using some growth and conditiodices. An EROD induction was
observed after both exposure times, whereas a G&iction was only observed following
the 96 h of exposure, and overall no differencEAT activities was observed. Consequently,
EROD appears to be the most sensitive molecular drioen to hydrocarbon pollution. A
significant decrease in some physiological biomarkeas observed 28 and 26 days following
both exposure times. A decrease of specific graatd in length and RNA:DNA ratio was
observed after 48 h of exposure. It therefore afgpa@mthough these two parameters are more
sensitive to oil exposure compared to the otolgbent growth, the Fulton’s K condition
index, which decreased only after 96 h of exposworelipid index, which showed no
significant difference. Our study suggests that ER@duction could be related to the effects
on fish health. Indeed, the EROD induction obseraftdr 48 h of exposure was associated
with effects on fish growth, and the highest ERQ@uction after the 96 h period, would
correspond to a more important petroleum impactfish health. It appears of great
importance to consider appropriate molecular bidexs complementary to fish health
biomarkers, to improve the determination of oilllspapact in biomonitoring programs. This
approach could be applied to survey habitat qualitpacted by oil rejects. Indeed, the
measurements of molecular biomarkers such as EROld give us information on fish
hydrocarbon exposure, while physiological biomaskerould inform us about fish health

status and consequently habitat quality.
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2. Expérience complémentaire : utilisation d’'un disperant chimique

Le projet DISCOBIOL visant a étudier I'utilisatiotles dispersants dans les eaux
cétiéres ou estuariennes, un mode d’exposition éupgnitaire a été réalisé conjointement aux
conditions d’expositions précédentes en utilisant ptrole dispersé chimiquement. Un
dispersant chimique est un tensioactif ou agentsuldace. Ces molécules amphiphiles
modifient la tension superficielle existante enitemau et I'hydrocarbure, facilitant ainsi la
solubilisation des hydrocarbures dans la coloneauwafin d’éviter que la nappe de pétrole ne
se dirige vers les cbtes. En contre partie, erstéaant la nappe de pétrole de la surface vers
la colonne d’eau, la formation de gouttelettes diogarbures dans I'eau peut étre a I'origine
d’'une augmentation de la toxicité du déversemetroligr sur les organismes vivant dans la
colonne d’eau. C’est pourguoi, dans cette étuds agans également comparé les effets d’'un
pétrole dispersé chimiqguement avec ceux d'un petdidpersé mécaniquement qui faisait
I'objet de I'étude principale.

Deux bacs d’exposition, équipés du méme systeméremental que précédemment,
ont ainsi été utilisés en complément des quatmesubDans le premier bac additionnel, 1 g de
dispersant chimique a été ajouté a I'eau de marchdivaluer I'effet du dispersant seul. Dans
le second, 1 g de dispersant chimique a été mékaraggles 20 g de pétrole avant d’étre versé
dans I'entonnoir. L’exposition et les prélevemeonns été réalisés dans les mémes conditions
gue précédemment mais elles n'ont pas été réalisgeduplicat. Les mémes analyses
chimiques et biologiques ont été effectuées a €pkon de I'analyse histologique qui n'a pas
éte réalisée sur ces poissons.

L'utilisation de dispersant chimique a entrainé @ougmentation des hydrocarbures
particulaires sous la forme de goutelettes de [@étdans I'eau par comparaison a la
dispersion mécanique (Figure 39). De méme, une antation des teneurs en HAPs dissous

a eté observée lorsque le pétrole a été dispenseqeiement (Tableau).
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Figure 39 : Evolution des concentrations en hyditmags particulaires dans la colonne des bacs
simulant une dispersion mécanique (DS) et chim{@{&) du pétrole.

Tableau 10 : Teneurs en HAPs dissous (fgdnalysés au moment de I'entrée des juvénilesade b
dans les bacs d’exposition : Control (CTRL), dispet seul (DS), dispersion mécanique (DM) et
chimique (DC).

CTRL DS DM DC

Naphthaléne 35,6 37,3 911 1165
Benzothiophéne 5,17 9,29 21,1 23,0
Biphényl 7,26 8,59 140 247
Acénaphtylene 1,50 2,77 110 175
Acénaphtene 2,91 4,22 68,6 91,2
Fluoréne 8,21 12,5 385 607
Dibenzothiophéne 35,1 51,0 1565 2577
Phénanthréne 18,7 20,3 396 647
Anthracéne 13,8 21,2 8,39 24,7
Fluoranthene 1,49 3,19 9,72 19,0
Pyréne 3,59 3,88 13,4 23,9
Benzo[a]anthracéne 1,03 0,00 9,27 24,68
Chryséne 1,22 0,00 40,2 97,8
Benzo[b+K]fluoranthene 1,03 7,13 31 42,2

En augmentant les concentrations en hydrocarbanes ld colonne d’eau, l'utilisation
de dispersant chimique a entrainé une plus fortednicentrations des HAPs dans les

organismes par rapport a la dispersion mécaniquettale (Figure 40).
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Figure 40 : Concentrations en HAPs mesurées dangvéniles de bar aprés I'exposition de 48 h a du
pétrole dispersé mécaniquement (DM) et chimiquer(i2@). CTRL = control; DS = Dispersant seul.
() et @) : différence significative respective par rapgp@TRL et DS (p<0,05).

Les valeurs des différents parametres biologiquesunés sur les poissons exposés au
dispersant seul étant similaires au controle, aatiat toxique du dispersant en lui-méme ne
parait dans cette étude. Bien que la dispersianighe du pétrole entraine des concentrations
plus importantes dans I'eau ainsi qu’'une bioaccatiut plus élevée des HAPs dans les
poissons, les résultats ne montrent pas deffetss pharqués sur les biomarqueurs
moléculaires et physiologiques qu’en absence deediant (Tableaux 11 et 12). En effet, les
taux de croissance, les rapports ARN/ADN et l'iedide condition de Fulton étaient
similaires entre les deux modes d’exposition auopet Il est a noter, cependant, une
diminution des activités EROD lorsque le pétrole gispersé chimiqguement. Des activités
diminuées de cette enzyme pourrait entrainer uffieulié pour I'organisme a éliminer le
polluant. De plus, ces activités inhibées de I'ER@BBcréditeraient l'utilisation de ce
biomarqueur dans le cadre de biosurveillance degsdts d’'une nappe de pétrole dispersée
chimiquement. Ces résultats restant préliminates,études plus approfondies comme celles
développées dans le projet DISCOBIOL paraissensjrthsables avant de pouvoir proposer

des recommandations sur l'utilisation de ces d&ges chimiques.

Tableau 11 : Comparaison des activités EROD, GSIAGt des juvéniles de bar apres 48 h
d’exposition & du pétrole dispersé mécaniquemectietiquement.’j et @) : différences significative
respective par rapport a CTRL et DS (p<0,05).

EROD GST CAT
CTRL 0,01 £ 0,02 0,29 + 0,14 1,31 +0.28
DS 0,01 +0.03 0,29 +0.12 1,54 + 0.47
DM 2,74 +0.63° 0,31 +0.11 1,45 +0.45
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0,98 +0.24

0,30 £ 0.06

1,65+0.41

Tableau 12 : Comparaison de la croissance en (BM5 %.jrs") et en taille (GL, %.jr), de la
croissance récente (RG), de I'indice de conditkn du ratio ARN/ADN et de l'indice lipidique
(TAG/ST) des juvéniles de bar exposés pendanta@8unpétrole dispersé mécaniguement et
chimiquement puis mis en eau claire pendant 2&jdret @) : différence significative respective par
rapport a CTRL et DS (p<0,05).

CTRL DS DM DC
GP 0,64 + 0,25 0,75+0,10 0,57 +0,31 0,66 + 0,20
GL 0,33 0,07 0,35 +0.10 0,20+0M1 0,25+0.08
RG 9.80 + 1.43 9.61+1.14 9.77 +0.52 9.02+1.27
K 1,16 + 0.09 1,13+0.04 1,07 +0.13 1,07 + 0.04
ARN/ADN 4,03 +1.02 3,50+0.7 3,22+0%92 3,34 +1.04
TAG/ST 1,44 +0.93 0,91 +0.67 1,22 +0.64 1,01510
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Chapitre 1V : Effets d'une pollution multiple de
contaminants chimiques sur des juvéniles de badetturbot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

Lors des études d’évaluation du risque chimiquasda milieu marin, les essais de
toxicité chronique sont le plus souvent realiségcades substances testées isolément.
Cependant, cette démarche entraine de nombreusesitudes quant a leur signification
écologique car elles ne prennent pas en compteefiess cumulés, antagonistes ou
synergiques rencontrés dans le cas de contamieatimoniques et diffuses. En effet, alors
que dans le cadre de pollution pétroliere, les misyaes sont exposés en majorité a un seul
type de polluant, les hydrocarbures, les pollutiohsoniques sont a l'origine d’'un apport
multiple de diverses origines de contaminants damvironnement naturel. En particulier,
les zones portuaires représentent historiquementsdarces et puits de contaminants. Le
traffic maritime, les industries et les rejets diraisées contribuent aux apports de déchets
chimiques dans I'environnement du port. Par dééinjtles ports constituent des plans d'eau
calme avec quelques mouvements périodiques pour gquausubissent I'action de la marée
provoquant une remise en supension du matériemsédaire fin ayant la propriété de fixer
les polluants. L'activité méme du port peut étordgine de l'apport de polluants du type
métaux ou de pollution organique (aire de carénagfation a essence, peinture
antisalissures...). De plus, de par de leur actigitdeur situation géographique, les ports
constituent un véritable réceptacle, notamment aeani des sédiments, des divers rejets du
littoral et/ou plus en amont apres lessivage dssiba versants via le réseau hydrographique.
Du fait de la présence d’'une multitude de contants)ales zones portuaires représentent
donc des milieux d’étude intéressant pour dévelopge valider des procédures de

biosurveillance de milieux complexes.
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Partie 1 : Expérience préliminaire : exposition dguveéniles
de bar a des seédiments contaminés pendant 48 h

Dans une étude préliminaire réalisée en novembd8,2fes juvéniles de bar ont été
exposés a du sédiment prélevé dans 9 stations dul@pdoulogne sur mer et dans la zone

d'immersion des rejets de dragages (Figure 41).

Figure 41 : Localisation des sites de prélevemaans le port de Boulogne et dans la zone de migets
dragage.

Différents niveaux de contamination en métaux etPlfAdnt pu étre observés entre les
différents sédiments testés (Tableau 13). La ddi&eposition a été fixée a 48 heures pour
pouvoir travailler en circuit fermé pendant I'exfims sans risque sur la qualité de I'eau. Les
biomarqueurs moléculaires ont été mesurés apresposition et les performances

physiologiques ont été mesurées trois semaines.apre
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Tableau 13 : Teneurs en métaux et en HAPs (i flegaux dans les 9 sédiments utilisés pour
I'exposition des juvéniles de bar.

REF 1 2 3 4 5 6 7 8
Cd <lim 0,3 0,69 1,13 0,44 1,09 6,49 0,02 0,03
Cr 6,23 26,3 37 43,9 36,7 42,6 35,2 3,77 5,55
Cu 1,01 7,95 30,1 29,1 13,7 38,1 48,8 1,78 1,2
Ni 1,75 8,35 12,9 15 12,2 14,9 16,8 1,95 2,11
Pb 3,95 14,9 41,7 43,8 25,5 34,6 188 59 5,88
\Y 5,82 32,7 46,6 59,2 50 49,6 48,5 9,46 9,68
Zn 7,27 61 108 145 82,2 142 1078 9,74 13,5
Hg 0,01 0,07 0,19 0,14 0,13 0,15 2,31 0,01 0,01
Mn 62,1 191 376 381 309 293 11025 484 218
PAH <0,05 <0,05 0,72 0,73 0,35 0,29 1,78 <0,05 <0,05

Les activitts GST et CAT des juvéniles de bar nentrent pas de différence
significative en présence de sédiments contamiRépue 42). Des différences dans les
niveaux d’activités EROD ont été observées ensdalifférentes conditions d’exposition avec
seulement une augmentation significative de ce aiqoeur pour les individus exposés au

sédiment de la station 5 par rapport au site dgeate.
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Figure 42 : Comparaison des activitées EROD, GSTAE @es juvéniles de bar apres leur
exposition pendant 48 h a du sédiment contaminé.
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Une diminution significative des taux de croissaea poids et en taille des juvéniles

de bar n'a été relevée que sur les organismes ésmsx sédiments des sites 4 et 6. Les

indices de condition de Fulton et les ratios ARNDM\ ne montraient aucune différence

significative entre les conditions d’exposition bleau 14).

Tableau 14 : Comparaison des taux de croissanpeiés (GW%.jr8) et en longueur (GL, %.jr3,
de l'indice de condition de Fulton (K) et du rafi®@N/ADN des juvéniles de bar, 23 jours apres leur

exposition de 48 h a du sédiment contaminé.

GW GL K ARN:ADN
REF 1,89+0,16 0,62 £ 0,05 0,99 +£0,02 3,06 £ 0,36
1 2,07 +0,22 0,62 +0,04 0,99 + 0,02
2 2,18+0,18 0,64 £ 0,05 0,94 £ 0,03
3 1,67 £0,22 0,66 = 0,04 0,95 +0,03
4 1,19 £ 0,20 0,45 £ 0,07 0,94 v0,02 2,75+0,24
5 1,80+0,16 0,65 + 0,06 0,99 + 0,02 3,24 +0,25
6 1,59 £0,17 0,70 + 0,08 0,96 + 0,03 2,59 +0,17
7 1,81 +0,07 0,70 + 0,07 0,97 +0,01
8 1,73+£0,14 0,70 £ 0,05 0,96 £0,02 3,20+ 0,22

Les résultats de cette étude préliminaire suggérenne exposition de 48 heures était
probablement trop courte pour détecter des effatinpats sur la croissance et la condition
des juvéniles de bar soumis a des concentratiovisoanementales de contaminants. Cette
expérience n’'a donc pas été valorisée et par ta des temps d’exposition plus longs ont été
considérés. Dans une premiére étude, des juvaeldmr et de turbot ont ainsi été placés en
cage dans le port de Boulogne sur Mer pendant 86 jen juin-juillet 2009. Dans une
deuxieme expérience, des juvéniles de turbot @nexdposés en janvier 2010 en condition de
laboratoire aux sédiments portuaires mais égale@elot sédiment estuarien provenant de la

Seine pendant 21 jours.
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Partie 2 : Exposition par « caging » de juvénilede bar et
de turbot dans un milieu portuaire

En permettant de contréler le lieu et la duréexmbsition des organismes tout en
conservant les conditions environnementales duemilia méthode de caging nous a paru
appropriée dans l'optique d'étudier les effets diualange de polluants sur les parametres
moléculaires et physiologiques des poissons. @eftthode, assez récente en écotoxicologie,
a le plus souvent été utilisée pour étudier lesgrssus de bioconcentration des polluants dans
les organismes et/ou les réponses de différentasgueurs moléculaires et génétiques
(Lindstrom et Oikari, 1990; Soimasw al, 1995; Goksoyet al, 1996; Feneet al, 1998;
Stienet al, 1998; Van der Oogt al, 1998; Winteret al, 2004). A notre connaissance, elle
n'a jamais été effectuée dans le but d'étudiereliésts des polluants sur les performances
physiologiques des stades précoces de poissorpdiquant cette méthode dans le suivi des
indices de croissance et de condition de juvémiepoisson en milieu contaminé, I'objectif
serait d’'obtenir des réponses réalistes sur leaoités des individus a se développer et
survivre dans de tels milieux. Cette étude a é&ésée sur des juvéniles de bar et de turbot,
issus d’écloserie, dans le but de comparer leypsnses en fonction de leurs différences de
comportements alimentaires et locomoteurs vis-alrisédiment et de la colonne d’eau.

La valorisation des différents résultats issuselte expérience de caging est exposée
sous la forme de deux papiers complémentairesuoha@sentant des objectifs différents. Le
premier article présente les relations entre la amomtation chimique et la condition des
poissons mis en cages. Les indices de croissarde @indition ont été analysés en fonction
de la contamination chimique dans le sédiment, dibponibilité des métaux et les
concentrations en métaux dans les branchies desgmai. Le second article se focalise sur les
réponses des trois biomarqueurs moléculaires (ERGST, CAT) sur la base de cette
expérience de caging. Leurs réponses ont ensuditecghparées avec celles des indices de

croissance et de condition précédemment mesurdsssorémes individus.
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2.1. Reéponses biologiques de juveniles de babDigcentrarchus labray et de
turbot ( Scophthalmus maximusdans un port pollué

Résumé

Dans cette étude, nous avons testé I'hypothésenguéxposition de juveniles de
poisson dans un environnement chimiquement contaponrrait affecter leurs performances
physiologiques. Des indices de croissance et deittamant été analysés sur les poissons en
considérant que ces parametres a haut niveau dised@n biologique pourrait révéler les
dommages des polluants a I'échelle de I'individupetrrait ainsi refléter la capacité des
individus a survivre. Des experiences de cagincaori été réalisées sur des juveniles de bar
Dicentrarchus labrax,et de turbot,Scophthalmus maximuslans un milieu pollué. Les
poissons ont été placés en cage dans un port dudeola France, le port de Boulogne sur
mer, a trois stations avec des degrés différentsotiéamination. Le sédiment de chaque
station a été analysé pour déterminer les condamtsaen métaux, HAPs et PCBs et la
disponibilité en métaux. Dans la station la plustaminée, tous les poissons ont été retrouves
mort aprés deux semaines d’exposition. Aprés 38jdiexposition, les poissons des deux
autres stations ont été prélevés avec un tauxalpééation des individus d’au moins 75 %.
Les taux de croissance somatique, la croissanemteid’indice K de Fulton et des rapports
ARN/ADN et TAG/ST ont ensuite été mesurés indivithraent sur les poissons marqués et
la bioconcentration en métaux a été analysée @ars&nchies.

Les poissons encageés dans les trois station&tdfectés par des niveaux différents
de contaminants chimiques alors que les autreguectabiotiques étaient similaires. Par
comparaison avec des valeurs guides de toxicité ¢gemisédiments estuariens, le sédiment de
la station A présentait de bons critéres de qualiiés que les sédiments de la station B et C
correspondaient a des sédiments contaminés dagselsscertains meétaux et HAPs
excédaient des niveaux de toxicité. La stationddtda plus contaminée, particulierement en
HAPs, cette contamination chimique apparait étre oause probable de la mortalité des
poissons dans cette station. Des concentratiorss gevées en certains métaux comme le
plomb et le zinc ont été mesurées dans les brasmcdes deux especes de poissons encages
dans la station B. Ces augmentations en métauxldamsganismes suggerent un risque pour
I'état de santé des poissons associées au caractmiellement toxique de ces métaux. En

effet, une diminution des taux de croissance edpale l'indice de condition de Fulton et du
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ratio TAG :ST ont été observées pour les deux espeaus en cage dans la station B par
rapport a la station A avec cette tendance plua@rcée pour les juvéniles de bar que pour
les turbots. Une réduction de la croissance réoeintiel rapport ARN/ADN a également été
significative sur les juvéniles de bar encagés dassation B par rapport a la station A. Ces
résultats montrent une différence de réponsesmocke d’exposition entre les deux espéeces.
Alors gue les indices de condition mesurés sujuesniles de bar étaient similaires entre le
début de I'expérience et la fin de I'exposition slda station de référence (A), une diminution
de ces indices a été observée pour le turbot. €@ssltats suggerent ainsi un stress
physiologique de la mise en cage chez le turbotpgut étre relieé a une difficulté des
individus & s’enfouir dans le sédiment et/ou ddimenter correctement. A l'inverse, les
juvéniles de bar apparaissaient en bonne conditms la station de caging de référence. Le
facteur de la nourriture semblerait ne pas étrmrégine de cette baisse de condition des
turbots dans la station de référence comme le tgmada multitude d’amphipodes retrouvés
sur les deux cages de la station A (Figure 43).ailaurs, I'analyse des contenus stomacaux
ont révélé une moyenne de 21 amphipodes par estpmacchaque espéce encagée a la
station A (Figure 44). Par contre, moins de praies été retrouvées dans les estomacs des
individus mis en cage dans la station B et 'aralga benthos effectuée dans le sédiment B
n'a révélé aucun individu macrobenthique. En consége, en plus des effets directs des
contaminants chimique, la baisse de croissance ebmigition des individus encagés dans la
station B pourrait également étre attribuée a wssk d’activité alimentaire des organismes

dans la station contaminée et/ou a une dispordlplits limitée en nourriture.

Figure 43 : Observation de nombreux amphipodetastage de bars dans la station A.
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Oturbots @ bars

A B

Figure 44 : Comparaison du nombre d’amphipodesreésealans les estomacs des juvéniles de bar et
de turbot dans les stations de caging A et B.

Lors de cette étude, en complément des mesuresraigsance et d’indices de
condition, les potentielles anomalies squelettiqoes été examinées apres la période
d’exposition en cage des bars et turbots. Ces wisens ont été utilisées récemment en tant
gu’indicateurs de pollution chez les poissons (Roget al, 2006). Des anomalies au niveau
du squelette peut conduire a de faibles taux dessance, une utilisation diminuée des
réserves énergétiques et donc a un risque powrVéesdu poisson (Pirhonest al, 2003).
Néanmoins, dans cette étude, aucune différenceraipan’a été observée sur le
développement de la colonne vertébrale entre lex déations. Les seules déformations
détectées au niveau de la colonne vertébrale étaencompression des vertebres de certains
juvéniles de bar sans aucune différence obsengtite les deux stations (Figures 45 et 46).
Ces anomalies seraient plutdt une résultante desdlitmms d'élevage en aquaculture
(Andradeset al, 1996). Le temps d’exposition et le nombre de smis étudiés représentent

des facteurs limitant pour ce genre d’étude.

b.

Figure 45 : Radiographie réalisée sur les juvémitebars mis en cage dans les stations A et B de
Boulogne sur mer. La marque sur (b) signale unepecession des vertébres.
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Figure 46 : Radiographie réalisée sur les juvémiieturbots mis en cage dans les stations A et B de
Boulogne sur mer.

Avec un fort taux de récupération des poissongxadption de la station la plus contaminée, cette
étude montre la potentialité de la méthode de gagiour des expositions environnementales aux
contaminants chimiques en utilisant des juvénilepaisson. En utilisant cette technique, nous avons
pu intégrer des conditions réalistes de contangnathimique qui sont moins transposables en
condition de laboratoire. De par son mode de véidigue, le bar, espéece démersale, apparait comme
un bon modéle d'étude pour la biosurveillance emriementale par caging. Ce travail démontre
egalement qu’'en permettant d'évaluer I'état phygimjue des organismes en condition de
contamination chronique et multiple, les indicescdagissance et de condition pourraient représenter

des paramétres pertinents dans la surveillanceilgixmchimiquement complexes.
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1. Introduction

Sometimes referred to in the literature as “esakfish habitat” (Beck et gl.2001),
shallow coastal area habitats are thought to emraipiel growth and increase survivorship,
thus providing ecological advantages for juveniéd {Sogard, 1997). Although they provide
suitable habitats for juvenile fish, these attrsetecosystems are in many cases strongly
affected by numerous anthropogenic activities (eugoan and industrial pollution,
agriculture, dredging, fishing, harbour activities) particular, harbours have a long history
as sinks and sources of pollutants for the marimarenment. Ship traffic, industry and
sewage effluents contribute to the release of wastehese harbours. Therefore, a multitude
of xenobiotics contaminate the harbour environmant although chemical analyses are
able to measure many of these compounds qualitpewe quantitatively, complex mixtures
of these chemical pollutants cannot be fully assikss

Chemical contaminants are known to adversely affslstphysiology, growth, health and
behaviour (Chapman et al., 2002; DelValls et alQ80AIl these disturbances to the biology
of fish, could threaten their survival, since figh poor condition are more vulnerable to
predation and disease, and are less tolerant rse&lenvironments. Rapid growth may also
reduce the time young fish spend in size classeas mdnerable to predators. In this context,
the assessment and monitoring of the quality okenyr areas appears to be essential to
sustain fish population. A major challenge in catrecotoxicological research is to identify
suitable biomarkers and monitoring methods. Amohg different levels of responses
analysed, physiological responses to chemical ountnts have often been ignored by
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ecotoxicologists because they are regarded as lemgyeneralized and too difficult to
measure routinely (Depledge et al., 1995). Howevpwvenile fish physiological
measurements such as growth or lipid storage mayide the key to integrate various
molecular and cellular responses in an organisnh wipaired fitness, because these
processes must be functional for juvenile fish tovive, and so to contribute to the
population’s renewability (Depledge et al., 199%sR et al.,, 2006; Fonseca et al., 2009).
Several measures of growth and condition of laarakjuvenile fish have therefore been used
to assess individual and population status asasgetiabitat quality (Phelan et al., 2000; Meng
et al. 2001 Gilliers et al., 2004; Amara et al., 2007). Theseasures comprise of growth
indices (RNA:DNA ratios, specific growth rate, atbl increments), morphometric indices
(Fulton’s K) and storage indices (lipid content)tthelate to the individual ability to respond
and interact with the environment at different tisoales (Suthers, 1998).

In addition to the necessity of using relevant kaokers, it is essential to select relevant
monitoring methods. Laboratory studies have oftaited to recreate the mixed exposure
situations occurring in nature. In comparison, gireg approach, in specific situations, may
give us results that are more realistic in studiebioavailability, bioaccumulation and the
biological effects of contaminants in fish. Thehsifjue of caging offers advantages for the
chemical exposure of organisms (Oikari, 2006). ptexise location and duration of exposure
can be controlled, while environmental field coratis are preserved. The migration of many
fish species for feeding and breeding creates taiogy about how an individual sampled in
some habitat truly reflects the environmental duadround the site of capture. That is why
many studies have used caging experiments in ecotogy (Stien et al., 1998; Van der Oost
et al., 1998; Phelan et al., 2000). The developroénaging field experiments could provide
an indication of the impact of contamination on imarfish and information on the
applicability of this experimental strategy for @ssing habitat quality.

In this study, we tested the hypothesis that atdbom exposure (38 days) of juvenile fish
to environmental chemical contamination affectsrtplysiological performance. Indices of
health (growth, RNA:DNA ratio, lipid index) were sessed, making the assumption that
these high-level endpoints would reveal pollutindticed impairments at the level of the
individual and must function appropriately if thedividual is to survive. Therefore, two
juvenile marine fish species: sea baB&scéntrarchus labrax and turbot $cophtalmus
maximu$} were caged for a 38—day exposure period in eneantFrench harbour at three sites
representing both polluted areas and a relativelyoliuted reference location. These two
commercial species were chosen to analyse therdfitial pollutant-responses between a
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demersal and a benthic species. The potentialighefmical contaminant transfer in fish was
accessed by the estimation of the metal bioavéikabin sediment and the metal

concentrations in the fish’s gills.
2. Materials and methods

This experiment was conducted in accordance with tfational and European
requirements for animal experimentation. The Ursitgr of Littoral Cote d’Opale is
authorized to conduct experimentation on animalssigapacity as a certified establishment;

according to the administrative order N° B62-160-2.
2.1. Experimental caging technique

Sixty five juvenile sea bas®icentrarchus labrak (Weight 2.84t 0.79 g; Age: 4 months)
and sixty three juvenile turbotS¢ophtalmus maximys(Weight: 4.62+ 0.72 g; Age: 3
months) were obtained from hatcheries (Aquanord Frahce Turbot in France). The fish
were acclimatised for 2-weeks in clean seawaterh wat flow-through system and
progressively fed with artemia and pieces of shriamps$ mussels to acclimate them to natural
prey consumption. One day before the caging exmaripeach fish was anaesthetised in a
200 pl.L* 2-phenoxyethanol solution, weighed (near to 0.)Ingeasured for total length
(near to 0.1 mm) and individually marked (Visualplamt Tag, 1.2 mm x 2.7 mm, Northwest
Marine Technology). For each species, fifteen figre sampled before the beginning of the
experiment to establish, used as reference.

The shallow marine coastal zones of the eastertiginGhannel provide nursery areas,
identified as essential fish habitat, for a wideiety of commercial fish species, particularly
flatfish (Amara, 2003)However, this coastline is also characterised tguntial urban and
industrial development, resulting in heavy inpufs chemical contaminants, as well as
significant losses or alteration of marine habitatssome locations. Cage placement was
carried out in June 2009 in an important northerenEh harbour (Boulogne sur Mer). This
harbour is impacted by municipal and industriakcharges, fishing and shipping activities,
and marinas. Three locations were chosen (FigstBtion A in front of the harbour (depth 10
m) and station B and C in the inner part of thebbar (depths 4 and 8 m, respectively).
Cylindrical cages (0.7 m height, 0.65 m diamet&Q 2 volume), made from polypropylene
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mesh (10 mm) were used for the sea bass. Rectargggas (0.3 m height, 0.6 m width, 0.9
length, 160 L volume) were chosen for the turbenthic fish, in order to increase the surface
in contact with the sediment. The fish were randopi&ced in their respective cage, which
were fixed to the bottom with a screw anchor bybsedivers. Precisely, 15 sea bass and 17
turbot were placed in station A, 18 sea bass anmirb®t in station B, and 17 sea bass and 15
turbot in station C. Physicochemical parametensferature, salinity, oxygen and pH) were
measured and sediment sampled for contaminant @asaljhe fish were not fed during the
exposure period, relying only upon naturally ava#afood items (affirmed by post-mortem
observation of gut contents). Two weeks after tiacement, the cages were raised to the
surface to survey both fish and cage status. Innthermost station of the harbour (C), all the
sea bass and turbot were found dead (skeletoreigage). For the two other stations all the
fish were alive and the cages were immersed forhanahree weeks. Following the 38—-days
exposure, the fish were rapidly transferred to lddgoratory (within 2 h), anaesthetised
(2-phenoxyethanol), identified (tag), weighed an@asured for total length. Otoliths
(sagittae) were extracted and preserved in eti(@88b). Muscles and gills were sampled and
stored at —20 °C with the rest of the fish.

Boulogne sur Mer
harbour

OA

Fig. 1. (Figure 47) Locations of the two cagindistas in the harbour of Boulogne sur Mer, France.

2.2. Sediment analysis
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Sediment samples were collected near to each oagédn using a Van Veen grab (250
cm? sampling area) in order to determine granulogymand organic matter. Sediments were
also sampled for determination of metals, PAHs RG&s.

The grain size distribution was analysed using serlaBeckman—Coulter LS 230. A
classification was established using the proportibelay (< 4 um), fine silt (4 — 20 um),
coarse silt (20 — 50 um), fine sand (50 — 200 pmgdium sand (200 — 500 um) and coarse
sand (500 — 2000 pum).

For the measurement of total organic matter (TOM,g1 within the sediment, samples
were dried at 60 °C for 24 h and subsequently batetb0 °C for 5 h. The total organic
carbon (TOC) and total organic nitrogen (TON) coidewere determined using a CHNS
analyser (NA-2100, CE instruments).

In order to determine selected metals (Al, Cd,@r, Mn, Ni, Pb, V and Zn) in the total
and bioavailable fractions, sediments were drie¢l0atC to constant weight and were ground
to a powder. For the determination of total metatsyut 0.250 g of ground sediments were
digested with HF (Suprapur, Merck) at 110 °C for K8 followed by a mixture of
concentrated acids HCI:HN{3:1, v:v, Suprapur Merck) at 120 °C for 24 h. Sbperation
was repeated once. Metals associated with theivedcactions of sediment, considered as
bioavailable fractions, were estimated using thehoak of Huerta—Diaz and Morse (1990).
The reactive fraction such as metals extracted 8y HM shows values comparable to the
sum of the first three reactive fractions in thesgier extraction scheme (Tessier et al., 1979).
The reactive fraction comprises of metal exchangeaht linked to carbonates, partially to
oxy—hydroxides of Fe—Mn and to acid volatile sudsd(AVS). About 0.5 g of sediment was
leached during 24 h with 20 mL of 1 M HCI (SuprapMierck). The total and extractable
metals were measured by inductively coupled plagittaric emission spectrometry
(ICP-AES, VARIAN Vista Pro, axial view). For qualiassurance, reagents blanks, sample
replicates and standard reference materials (HIS3AESS-3 and PACS-2, National
Research Council Canada) were used to assessdi@a@g and precision of the analyses. In
all cases, the recovery efficiency was better tB&%0 for the total digestion of standard
reference materials. Total Hg was measured in ddyggound sediment samples (without any
pre—treatment) by means of atomic absorption spsotpy (AAS) using an AMA 254 solid
phase Hg-Analyzer (Altec Ltd., Prague, Czech RapulfOuddane et al., 2008). Mean
recovery for total Hg was between 80 and 100% éotifted estuarine sediment IAEA-405
(IAEA, Vienna, Austria).
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The extent of sediment contamination was assessed) the enrichment factor (EF)
(Salomons and Forstner, 1984). Commonly, normatimadf the metals to a conservative
element such as Al is employed as an index (EEv&duate anthropogenic influences to the

sediments. The EF is defined as:

EF = (X/Alsample/ (X/Al)packground

where K/Al)samplieis the metal to Al ratio in the sample of intere®/AlpackgroundiS the
natural background value of metal to Al ratio. ERFuea were interpreted as suggested by
Birth (2003) for the metals studied with respect upper crust average (Taylor and
McLennan, 1995). EF < 1 indicates no enrichment<E¥is minor enrichment, EF = 3-5 is
moderate enrichment, EF = 5-10 is moderately segarehment, EF = 10-25 is severe
enrichment, EF = 25-50 is very severe enrichmentf BF > 50 is extremely severe
enrichment.

The persistent organic pollutants, including PABBRA’s 16 priority PAHS) and PCBs (7
congeners) were analysed. Briefly, organic compsuwdre extracted from 2 g of dried
sediment by a microwave oven (120 °C for 15 mirQQL¥V) assisted extraction with 40 mL
of a mixture of acetone and hexane (1:1, v:v). 3btleent was evaporated under a stream of
nitrogen in a TurboVap, and then concentrated tomll of hexane. Simultaneous
determination of PAHs and PCBs was performed bychasmatography—mass spectrometry
(GC-MS, VARIAN, CP 3800 — 1200 MS TQ), with a ZB-MResidue column (30 m, 0.25
mm, 0.25 pum; Phenomenex). Identification of PAH poomds and PCB congeners was
based on the comparison of their GC-retention tiraed their mass spectrum, with
appropriate individual standards.

A way to assess sediment toxicity is the use ofaramation sediment quality guidelines.
Long et al., (1995) identified two guideline valugke effects range—low (ERL) and the
effects range—median (ERM). Concentrations aboveERe, represent a possible—effects
range within which effects would occasionally occiihe concentrations above the ERM
values represent a probable—effects range withichwviifects would frequently occur. In the
present study, chemical contaminant contents imssas were analysed according to these
guidelines.

2.3. Biological analysis
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2.3.1. Growth index
Sea bass and turbot specific growth rates in wéighper day) were estimated as:

GW = 100(In Ws — In Wi)/(to—t 1),

where (M) and W,) are fish total body weight at timetg)((beginning of the experiment) and
to (time of collection). Similarly, the specific grofwrate in length was estimated as:

GL= 100@n L, — In L]_)/(tz—t]_),

where (;) and (,) are fish total length at timeg)(and (;) respectively.

The recent growth index (RG) was determined by omé&ag the width of the peripheral
daily increments of the otoliths. Because there wasignificant relationship between the
otolith sagittal diameter and fish length (Fig. @)d between the otolith area and fish length
(sea bass: Rz = 0.71; turbot: R2 = 0.70), we ubeddtily otolith width increments from the
previous 5 days before the end of the experimerdnagdicator of recent growth (mean
distance between the margin of the otolith backht 5th ring). Sagittae were cleaned and
photographed and mounted on a glass slide in th@asiic cement (Crystal Bond). Sections
of sagittae were obtained by polishing them on Isides with grinding paper of decreasing
grit sizes (5 to 0.1 pum) until increments at théeoedge were visible. All the measurements
were done along the same axis (anteroposteriangywsi Image Analysis System (TNPC, 5.0,
NEOSIS). The increment measurement was repeateg tthmes by the same reader at
different interval of time and the mean calculated.
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Fig. 2. (Figure 48 ) Relationship between fish Thnf) and the sagittal otolith diameter (mm) in sea
bass (A) and turbot (B). Regression model: Sea: lshameter = 0.97 + 0.029 (TL), R2 = 0.75, p <
0.001; Turbot: diameter = 0.39 + 0.017 (TL); R3.83, p < 0.001.

2.3.2. Health indices
We estimated three health indices in the fish cagethe two stations and in the fish

sacrificed at the beginning of the experimenj): (RNA:DNA ratio and TAG:ST ratio as
indicators of nutritional status, and Fulton’s Knddion index as an indicator of the general
well being of the fish. This latter morphometridéx assumes that heavier fish, for a given

length, are in better condition. We calculated énik K condition index with the formula :
K = 100(W/L3),

where (V) is the body mass (mg) anld) (s the total length (mm).

The procedure used to determine RNA and DNA comagohs in individual fish was
based on the Clemmesen method (1988). Nucleic agds measured on muscle fragments
(0.05 g) by homogenizing the sample in ice—colcsFEDTA buffer (0.05 M Tris, 0.1 M
NaCl, 0.01 M EDTA, pH 8.0) with proteinase-K (pro}-&nd sodium dodecyl sulfate (SDS).
Nucleic acids were extracted by purification steyoiving phenol:chloroform:isoamylalcohol
(Amara et al., 2009). The quantity of RNA and DNAasv determined by the
fluorescence—photometric technique, using a spenificleic acid fluorescent dye—ethidium
bromide (Sigma-Aldrich Chemicals, France) (Amaralet2009).

The third health index was a lipid storage indesdohon the ratio of the quantity of
triacylglycerols (TAG; reserve lipids) to the quiniof sterols (ST, structural lipids) in the
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fish. The amount of total lipids in each individwaas measured on a sample of lyophilised
muscle (0.07 g). Lipid extraction was conductechgshe method of Bligh and Dyer (1959)
slightly modified as described by Amara et al. (20Qipids were extracted using a mixture
of water:chloroform:methanol (1:1:1, v/iv/v). TAGsich sterols were separated from other

lipids by performing thin layer chromatography (T.C

2.3.3. Metal analysis in gills

Because of the low quantity of juvenile fish gits metal analysis, due to the small size
of the juvenile, the gills of five fish were pooladd thus three samples of gills were analysed
for each condition. The gills were rinsed with NHID water, mixed and lyophilised for
analysis of metal concentrations. Samples werestkgewith HNQ (65%, Suprapur Merck)
at an ambient temperature for 24 h and then at’@f@r 4 h. Concentrations of As, Cd, Cr,
Cu, Mn, Ni, Pb, V and Zn were determined by induglly coupled plasma-mass
spectrometry (ICP-MS; VARIAN 820) following the stdard addition technique applied for
resolution of matrix effects. International cesdi standard (DORM-3, NRC Canada) was

used to control the accuracy of the analytical pduce.

2.4. Statistical analysis

Statistics were performed with XLSTAT 2007. Diffaoes in biological parameters
between fish caged in station A and B were analysgidg parametric Student-t test.
Comparisons between fish sacrificed @aihd fish cages in the two harbour stations were
analysed with one—way ANOVA, followed by post—haak€y tests. If biological data did not
comply with the parametric assumption of normabityd homogeneity of variance after
various transformation techniques were testedntive-parametric Kruskall-Wallis test and
Mann-Whitney U test for post hoc pairwise comparssarere used. These non—parametric
tests were also used to analyse differences inlrEtaccumulation in the gills. Using data
from all the individuals collected, a Pearson padmoment correlation matrix was
computed to test the strength of the relationshgig/een the variables measured. A principal
component analysis (PCA) was performed with datansdor each station and each species
to evaluate the contributions of chemical and piiggiical biomarkers in the explanation of

variations between caging stations.
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3. Results
3.1. Environmental parameters

At the beginning of the experiment, bottom tempeetand salinity were similar in the
different caging stations, varying from 14.6 toQ4C for temperature and from 33.2 to 34.1
PSU for salinity (Table 1). During the caging peridgdmperature increased in all three
stations, up to 18 °C. Sediment TOM, TOC and TONewewer in station A compared to
stations B and C. Sediment grain size distributi@s also different in station A, where 99%
of the sediment was composed of sand (fine, medaoarse), whereas mud (clay, fine silt,
coarse silt) was the main component of sediment &t@tion B (82%) and station C (94%).

The results of metals, PAHs and PCBs concentraiioribe total fraction expressed as
mg. kg* of dry sediment are reported for each stationahl& 2. Sediment samples indicated
different levels of contamination in metallic andganic compounds. Sediment from station
A, located in front of the harbour, was the leasttaminated, with the lowest levels of metal
concentrations and no detectable PAHs. StationeadBG showed different levels of metal
contamination. Sediment concentrations of cadmiL®9 0.20 mg.kd) and mercury (0.70
+ 0.02 mg.kg) were higher at station B than those measuredatibs C. Significantly
highest levels of chromium (5090.8 mg.kd'), copper (135 44 mg.kg), nickel (21.1+
3.5 mg.kgd'), lead (87.4+ 1.6 mg.kg") and zinc (50 91 mg.kg") were found at station C.
The two stations located inside the harbour algb difierent concentrations of PAHs, with
higher values being found at station C (4£12.60 mg.kd) than that found at station B (0.46
+ 0.07 mg.kg). At the three caging stations, only the PCB coegel38 at station C was

detected, but its concentration remained closkedimit of detection (0.01 mg.Ky.
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Table 1 (Tableau 15) : Meart ED) values of abiotic and biotic parameters readrdethe three
caging stations (A, B and C). TOM, TOC, TON: Totarganic Matter, Carbon or Nitrogen

concentrations.

Environmental parameters Station

A B C
Temperature (°C) 14.6 14.9 14.8
Salinity (PSU) 34.1 33.5 33.2
TOM (mg.gY) 8.15+ 0.15 128+ 2.3 127+ 2.3
TOC (mg.g") 1.04+ 0.06 30.4:1.8 48.5+ 2.8
TON (mg.g") 0.19+£0.01 5.24+0.12 3.95 0.09
Mud (%) 0.24+0.04 13.9+ 0.9 19.9+ 1.7
Fine silts (%) 0.32+0.04 39.2£1.3 48.9+ 3.1
Coarse silt (%) 0.27+0.02 29.+ 0.9 25.2+1.2
Fine sand (%) 6.7+ 0.3 17.9+ 2.7 59 3.9
Medium sand (%) 69.9+ 0.4 0 0
Coarse sand (%) 22.6+ 0.6 0 0

Table 2 presents also the levels of ERL and ERMeajuies. All chemical contaminants
detected at station A were found to be lower thentoxic effect range ERL. Sediment from
station B exhibited concentrations in Cd, Hg andn#gher than ERL and lower than ERM.
At station C, concentrations of five metals (Cd, Elg, Ni and Pb) and six PAHs exceeded
ERL guidelines, and only Zn concentrations excedn#ld ERL and ERM.

The percentage results of chemical extraction (H®I) for metals in sediments collected
from the three caging stations are given in Figl't& proportion of metals in the bioavailable
fraction was found to be lower in the sediment fretation A compared to other stations.
Differences of bioavailibility among elements wetetected: Cd, Mn, Pb and Zn showed a
strong affinity with the acid—soluble fraction, whirepresents more than 60%, while Cr, Ni
and V remained lower than 30%.

Table 3 presents the enrichment levels of the methlthe three stations studied with
respect to crust average. For all three station€th&li and V did not exceed an enrichment
level considered as moderate. All metals analysesdiment from station A presented either
no enrichment, or only a minor enrichment. At statB, the enrichment in Pb, Zn and Mn
was considered as moderately severe, and extreseglre for Cd. At station C, the Mn
presented a moderate enrichment level. The enrichmeCu, Pb and Zn was estimated as
severe, and very severe for Cd.
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Table 2 (Tableau 16) : Mear 6D) sediment metal, PAHs and PCBs concentrationgskgnh dry

weight) at the three caging stations (A, B andERL and ERM guidelines values defined by Long et

al. (1995) are also presentel, (°) Concentration that exceeds the ERL and ERM reispée

Concentrations in sediments

138 — 153 — 180)

A B C ERL ERM
Metals
Cd <0.01 1.89+ 0.20 1.56+0.16 1.20 9.60
Cr 3.96x 0.02 36.6: 0.9 50.9+ 0.8 81 370
Cu 1.68+ 1.06 177204 135+ 44" 34 270
Hg 0.01+0.01 0.70+ 0.02 0.35+ 0.0f 0.15 0.71
Mn 38.3x5.3 1574 13 1650+ 120
Ni 1.55+ 0.47 12.8: 0.4 21.1+ 3.5 20.9 51.6
Pb 3.69% 0.03 42.6- 1.2 87.4+ 1.6 46.7 218
\Y 5.11+ 0.57 49.8: 0.3 60.6+ 3.5
Zn 5.76+ 0.67 168+ 42" 501+ 91'% 150 410
Al 6550+ 26 23800t 6030 3121@& 4580
PAHs
Naphtalene <0.05 <0.05 0.06£0.05 0.16 2.10
Acenaphtylene <0.05 <0.05 <0.050.04 0.64
Acenaphtene <0.05 <0.05 <0.050.02 0.50
Fluorene <0.05 <0.05 0.08+0.05 0.02 0.54
Phenanthrene <0.05 0.09+ 0.05 0.24£0.05 0.24 1.50
Anthracene <0.05 <0.05 0.21+0.08 0.09 1.10
Fluoranthene <0.05 0.10+ 0.05 0.420.05 0.60 5.10
Pyrene <0.05 0.08+ 0.05 0.7% 0.05 0.67 2.60
Benzo(a)anthracene <0.05 <0.05 0.20+£0.05 0.26 1.60
Chrysene <0.05 0.06x 0.05 0.42t 0.05 0.38 2.80
Benzo(a)pyrene <0.05 0.05+ 0.05 0.2% 0.05
Benzo(b)fluoranthene <0.05 0.08+ 0.05 0.42t 0.05
Benzo(k)fluoranthene <0.05 <0.05 0.16+0.08 0.43 1.60
Benzo(ghi)perylene <0.05 <0.05 0.30£0.05
Indeno(123-cd)pyrene <0.05 <0.05 0.34+0.05 0.06 2.60
Dibenzo(a.h)anthracene  <0.05 <0.05 0.19+ 0.07
Total PAHs 0.46+ 0.07 412+ 0.60¢ 4.02 44.8
PCBs
Total PCBs ( congeners
28-52-101-118 - <0.01 <0.01 0.01 05 1
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Fig. 3 (Figure 49): Distribution (%) of metals imettwo sedimentary fractions pioavailable;= not
bioavailable) for the three caging stations (A,r8l &).

Table 3 (Tableau 17) : Metals enrichment levell@rthree caging stations among the following
classification: 0 = no one (EF < 1), 1 = minor (EE < 3), 2 = moderate (3 < EF < 5), 3 = moderately
severe (5 < EF <10), 4 = severe (10 < EF < 25)yBry severe (25 < EF < 50), and 6 = extremely

severe (EF > 50).

Station Cd Cr Cu Ni Pb \Y n Mn
A 0 1 0 0 1 1 0 0
B 6 2 1 1 3 1 3 3
C 5 2 4 1 4 1 4 3
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3.2. Metal concentrations in gills

As no fish were found after two weeks in the cafges station C, the following results
concern only those fish recovered from stations1é B. 75% of the fish from station A, were
able to be sampled, and 94 % from station B. Sohtkeomortality observed was accidental
and therefore, could not be properly assessedI@f#shduring collection).

Table 4 reports the concentrations of trace metaiasured in the fish’s gills after 38 days
of caging for the two fish species at referenceelley and from stations A and B. Before
caging exposure, the gills from the control seaska®d turbot presented concentrations of
metals in the same order of magnitude, except faor W the turbot, which showed
concentrations approximately 10 times higher tHa gea bass. Concentrations in As, Cr,
Mn, Ni, Pb, V and Zn tended to increase in thelsess caged at the inner harbour station (B)
compared to station A. With the low number of saspif gills analysed (three replicates of a
mixture of five gills per station), no significadifference could be detected between the two
stations. However, Mn, Pb and Zn had significamttgumulated in the sea bass caged at
station B compared to the referengétruskall Wallis, p < 0.05). Metal concentratiormuihd
in the turbot caged at station B showed higherNGrPb and V concentrations compared to
station A, but these differences were not significaNevertheless, this tendency was
confirmed for Cr, Ni, Pb and V between station B &an(Kruskall Wallis, p < 0.05). These
metals detected in the turbot gills showed an diveigher level of accumulation compared to

the sea bass.

Table 4 (Tableau 18) : Meas §D)metal concentrations (mg.kgiry weight) in gills of sea bass and
turbot caged at stations A and B: (teference status). For each speci@safd {) represent the
significant difference (p < 0.05) compared tgf ‘dnd “station A”, respectively.

Metals Concentrations in gills
Sea Bass Turbot

b A B 3 A B
As 2.44+0.22 4.6& 0.08 4.2°# 0.46 1.05+ 0.19 2.03+ 0.29 1.85:0.11
Cd 0.02+ 0.00 0.0k 0.01 0.0% 0.00 0.06t 0.01 0.06+ 0.01 0.04+ 0.01
Cr 0.85+0.15 1.0%0.14 2.27% 1.38 0.94 0.15 1.58+ 0.30 6.92+ 4.28
Cu 2.41+0.41 2.2% 0.32 2.320.19 2.94+ 3.29 3.29+ 0.19 2.96+ 0.18
Mn 21.1+ 0.4 17.8& 25 24,7 2.7 196+ 25 207+t 6 187+ 24
Ni 1.37+0.08 1.3 0.06 1.6%0.14 1.46t0.17 2.50+ 0.15 3.17+0.25
Pb 0.09+ 0.04 0.320.01 0.4% 0.0T 0.12+ 0.02 0.47£0.10 2.82+ 0.58
\Y 0.87+ 0.09 0.94 0.07 1.6% 0.26 0.74+ 0.09 1.19+ 0.25 2.22+0.08
Zn 124+ 2 127+ 2 145+ 4* 111+ 12 118+ 5 107+ 3
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3.3. Physiological biomarkers

Differences in responses of some physiological biders were observed between the
two fish species analysed. Fish mean weight angtheat the beginning of the experiment
were not significantly different among the differezdages. At the end of the experiment,
however, mean weight varied significantly among figh caged at station A and B
(Student-t test, sea bass: p < 0.001; turbot: p08)0and in length for sea bass (Student-t
test, p < 0.001). Fish growth and health indicespesented in Table 5. For the sea bass, the
specific growth rates in length (GL: 0.48).13%.d") and in weight (GW: 1.5 0.29%.d")
of individuals caged in the least contaminated@taA) were significantly higher compared
to individuals from station B (GL: 0.180.26%.d"; GW: —0.21+ 0.34%.d") (Student-t test,

p < 0.001). The recent growth (RG) was also sigaiftly higher for individuals caged at
station A compared to those at station B (Studemest, p < 0.001). Whereas all growth
parameters measured on the sea bass were lowéatiah B compared to station A, no
difference in turbot GL and RG was observed betwbencaging stations. At both stations,
the turbot had lost weight, but the loss was sigaiiftly higher at station B (—0.390.23%.d

1) compared to station A (=0.390.23%.d") (Student-t test, p < 0.05).

For both species, Fulton’s K condition index waghlerr in the fish caged at station A (sea
bass: 1.03t 0.10 mg.mri¥; turbot; 1.41+ 0.15 mg.mrt) compared to station B (sea bass:
0.85+ 0.11 mg.mnT; turbot: 1.32+ 0.06 mg.mri) (Kruskall Wallis, sea bass: p < 0.001;
turbot: p < 0.05). Significant variations in thetihemical index RNA:DNA ratio were only
observed in the juvenile sea bass. Indeed, the veds significantly higher for the sea bass
caged at station A (3.281.11) compared to station B (1.£10.57) (Kruskall Wallis, p <
0.001). A difference in the lipid index was obsehme both species since the TAG:ST ratios
were significantly higher in the fish caged atistatA (sea bass: 0.780.60; turbot: 0.4%
0.35) compared to station B (sea bass: @&R21.3; turbot: 0.1% 0.14) (Kruskall Wallis, sea
bass: p < 0.001; turbot: p < 0.05).

In comparison with the fish sacrificed at the begigy of the experiment {ft no
significant difference was observed with the sessbeaged at station A, although all the
health indices (K, RNA:DNA and TAG:ST) had increas®n the contrary, all the condition

indices had decreased in the sea bass cagediah ®atn the turbot, all health indices were
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significantly higher in tO compared to those indivals caged at both stations A and B
(Kruskall Wallis, p < 0.01).

Table 5 (Tableau 19) : Comparison of specific gtovate in length (GL) and in weight (GW), recent
growth (RG), Fulton’s K index, RNA:DNA ratio and TAST ratio (mean + SD) for sea bass and
turbot juvenile caged at stations A and B (eference). For each specie9, dnd €) represent the

significant difference (p < 0.05) compared tgf ‘dnd “station A” respectively.

Biological Sea bass Turbot
parameters b A B of A B
GL 0.46+ 0.13 0.10: 0.26 0.04+ 0.07 0.03 0.09
GW 1.50+ 0.29 -0.21+0.34 -0.19+ 0.23 -0.3% 0.23
RG 12.4+ 1.2 10.2+ 1.3 7.26+ 0.24 7.36: 0.49
K 1.02+ 0.05 1.03: 0.10 0.85 0.11+? 1.57+ 0.22 1.4%#0.158  1.32+0.06*2
RNA:DNA  2.70+ 0.85 3.29+1.11 1.7H 0.5772 500+ 1.47 3.39+1.29  3.26+1.60
TAG:ST 0.65+ 0.35 0.73t 0.60 0.22+0.13? 1.67+1.36 0.45+0.35%  0.19+0.14?
3.4. Correlation between physiological biomarkers
4
5 RG
GL
= GW
2 T Ni B
- TAG:S Cd Crc\l; =
1 K tPAHs '\,
g O | | | Hg Zn | |
j:j’ I I I Pb I I I
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(Figure 50) : PCA based on biological parametepediic growth rate in length (GL) and
weight (GW), recent growth (RG), Fulton’s conditibmlex (K), RNA:DNA and TAG:ST

ratios) of juvenile sea bass)(and turbot ¢) in relation with chemical contamination (metals
and total PAHs) measured at caging stations A and B
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All the biological parameters measured in the presaudy were significantly correlated
in sea bas¢Table 6). For turbot, physiological biomarkers &v@noderately related to each
other with only a significant correlation betweeh, GW and K.

The relationship between physiological biomarkersd achemical contaminants in
sediments were analysed with a PCA (Fig 4). The finsi axis of the PCA allowed
explanation of 94.9% of the total inertia in theéadaith mean explanations for the first axis
(80.1%). For both species, the first axis diffelaties stations A and B according to chemical
contamination (metal and PAHs concentrations) wittotal contribution of 75.5 % for all
contaminants. The second axis differentiates sea Aad turbot according to physiological
biomarkers, which show different values among thecges. A contribution of 35.2 % in this
second axis explanation was found for GL, 24.2 % R&, 17.8 % for GW, 7.1 % for
TAG:ST, 3.1 % for RNA:DNA and 1,5 % for K.

Table 6 (Tableau 20) : Pearson’s correlation betwgrewth indices (specific growth rate in length
(GL) and weight (GW) and recent growth (RG)) anddition indices (Fulton’s condition Index (K),
RNA:DNA and TAG:ST ratios) measured in juvenile s&ess (a) and turbot (b) caged at stations A
and B. Significant correlation for p* < 0.05, p**&01 and p*** < 0.001.

GW GL RG K RNA:DNA
GW -
GL 0.95*** -
RG 0.55** 0.50* -
K 0.85***  0.74** 0.41* -
RNA:DNA 0.67**  0.65** 0.54** 0.58*
TAG:ST 0.65** 0.63** 0.32 0.46*
GW GL RG K RNA:DNA
GW -
GL 0.60* -
RG -0.25 0.21 -
K 0.58** -0.21 -0.52* -
RNA:DNA -0.01 0.08 -0.13 0.03
TAG:ST 0.06 -0.09 0.01 0.28

149



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

4. Discussion

4.1. Sediment contamination

The fish caged in all three stations were affedtedarying degrees by anthropogenic
activities, while abiotic factors other than cheahicontamination, were quite similar. The
sediments from the three caging locations revediffdrent levels of metallic and PAHs
contaminants, whereas no PCB was detected belot ridkg'. As expected, station A,
located in front of the harbour and considered ilefisenced by anthropogenic activities, was
found to be the least contaminated station. StaG@omeanwhile, seemed overall more
contaminated compared to station B. Differencemetal contamination between the three
caging stations could be related with sedimentatdtaristics since metals are known to have
a high affinity for sediment organic matter andefimaction (Costa et al., 2009). Indeed, the
less contaminated station (A) was characterisedadmgy sediment and showed low organic
matter content. The high content of metals in staB and C could be mainly explained by
the industrial activities occurring in the harbeunere contaminants are readily accumulated
in sediments. Based on the enrichment factor valsiegions B and C presented a severe
enrichment in some metals, whereas station A appdarhave had a minor enrichment in all
elements analysed. The high Cd, Cu, Pb and Zn etstearticularly in station C, could have
resulted principally from the proximity of metalgical activities. More precisely,
siderurgical activities, or the use of anti—corawsipaints in boat maintenance, could have
increased zinc concentrations in the harbour. Kghcentrations in mercury and manganese
could have been the consequence of the activifiesformer ferromanganese factory. The
PAHs contamination could be explained by the intgnsf the maritime traffic (REPOM,
2009). The chemical contamination could also hawenlibe result of the discharged waters
from the Liane river into the harbour. Since they lbased on toxicity probabilities, the use of
these sediment quality guidelines have been a#tcby some authors (O’Connor, 2004), but
they could be useful in comparison studies. Using tlassification, and according to
chemical contamination, station A seems to have dabod criteria of sediment quality,
validating it as reference station. On the contrasgmples from stations B and C
corresponded to polluted marine sediments, whickeeded some levels of toxicity.

The chemical concentrations measured in these haseodiments were in the same order
of magnitude as those reported in previous stutliethe same area (Amara et al.,, 2007;
Berthet et al., 2003), higher than some Europeaolias, such as Cork Ireland (Kilemade et
al., 2009) or Rhodes, Greece (Angelidis and Alodg895), but lower than other harbours
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such as East London (Fatoki and Mathabatha, 200Baocelona, (Guevara—Riba et,al.
2004).

The chemical concentrations measured in the sedicwigcted from the three caging
stations could be put in relation with the percgataf fish recovery. After the two first
weeks, the presence of all individual skeletonghs cages at station C suggestsed that the
mortality was not due to cannibalism. This statbmng the most contaminated, especially
with PAHs, the chemical contamination appeared toabeobvious cause of the fish’s
mortality. For the two other stations, the recovefrgaged fish ranged from 75% from station
A to 94% from station B, which was within the rasgeund in other enclosure studies. For
example, recovery rates were about 60.3% for thetewiflounder Pseudopleuronectes
americanu¥ (Phelan et al.,, 2000) and varies from 54 to 10d0%othe European flounder
(Platichthys flesus(Tarpgaard et al., 2005). At stations A and Bsheletal fish were found
in the cages, and any loss was probably due tetbssaping during the manipulation of the

cages.

4.2. Accumulation of contaminants in fish

Ecotoxicological effects of chemical compounds dependent on the exposure and
bioavailability of elements, uptake, metabolism amdacellular concentrations (Fent et al.,
2004). In the present study, the potentiality of noloal contaminant transfer in fish was
assessed by the estimation of the metal bioavhilabn the sediment and the metal
concentrations in the fish’s gills. Several recentks (Fernandes et al., 2008; Oliveira et al.,
2009), have recommended the suitability of fishisgibnalysis for environmental
biomonitoring. Gills are the main targets of direohtamination, as they have a large surface
area continuously in contact with surrounding wdteereira et al., 2009). Moreover, they
play a significant role in metal uptake, storaged aventual transfer to the internal
compartments via blood transport (Ahmad et al. 420Qariations of bioaccumulation among
species may be related to their differences inoggchl needs, swimming behaviours and
metabolic activities (Canli and Alti, 2003). Turbista benthic flatfish species that lives in
contact with the sediment and so could be more ejpa® sedimentary chemical
contamination (Barhoumi et al., 2009). This behawicould have accounted for the higher
levels of metals accumulation in the turbot (i.e, Ki, Pb and V) compared to the sea bass.
However, the sea bass were more sensitive thatuthet to Mn and Zn contamination, two
elements found to be relatively concentrated inditls. On the other hand, no difference in
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copper, another essential element for fish metabpliwas observed, despite the high
concentrations found in sediments and the high Vaitebility of copper. These results
indicated that high concentrations of an elemera sediment does not necessarily result in
the accumulation of that metal in an organism, dedpe high degree of its bioavailability.
Similar results have been observed in yellow pdfeerca flavescens transplanted to a
contaminated lake, in which no accumulation of Zwl £u was observed (Kraemer et al.,
2005). Some metals like copper, zinc and mangaakesessential for fish metabolism since
they play an important role in biological systemvhjle non-essential metals such as mercury,
cadmium and lead are toxic even in trace amourts. dssential metals can also produce
toxic effects at high concentrations, but their @antrations in organisms tend to be highly
regulated compared to non-essential metals (Fersagidal., 2007). Moreover, the time of
exposure may not have been long enough to detgisehtoncentrations of these elements in
their gills, as several authors have observed amase in metal concentrations in fish gills
with the duration of exposure to contaminants (Ameand lyaniwura, 1993; Gbem, 2001).
This exposure time was chosen as a compromise eetdetecting potential effects on fish
growth and health, and avoiding cage damage oe$o3shis choice was based on a review of
caging techniques by Oikari, (2006) which mentiotieat the duration of exposures in cages
varied from 2 to 87 days, with 3—4 weeks being ncoshtmon.

The two non-essential metals measured in the ghiswed the opposite behaviour.
Indeed, in spite of relatively high Cd concentration the sediment at station B, cadmium did
not seem to accumulate in the gills since no difiee was observed between the caged fish
and reference levels. On the contrary, lead wasdobioaccumulated in both species.
Masoud et al. (2007) suggest a preferential accatioul of lead in gills, which could be
attributed to a similarity of lead and calcium ireir deposition and mobilisation from gills.
This increase of lead concentrations in the giltsnf both species is of concern as lead can
cause a deficit or decrease in fish growth rateseldpment, and metabolism, in addition to
increased mucus formation (Burden et al., 1998gBuet al., 2002).

Several studies have shown that some metals hapéaged higher accumulation in the
liver compared to the gills (Chen and Chen., 198@®wever, in the present study, differences
in metal concentrations between the two caging itiong were analysed only in fish’s gills,
as the livers were used for another study to amatlie reactions of several biochemical
biomarkers responses. Mechanisms of toxicity wWeeeetfore assessed in this previous study,
while the effects of the mixture of chemical contaamts in sediments on fish’s physiological
performance, were focused on in this present studleed, fish exposure to toxicants as
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metals or PAHs, are associated with increased mlatatosts, excretion and tissue repair
(Janz et al., 2010), which could lead to physiaabjdamages.

4.3. Physiological biomarkers

The highest concentrations, of metals and PAH&énsediments, and of some metals in
the gills, could have been related to the decrefdesh growth rates at station B. Growth
values of sea bass caged in station A, were o$dhee order of magnitude as those measured
on experimentally reared sea bass with the sanialimieight in previous studies (Conides
and Glamuzina2006). Sea bass growth could therefore be consldarean optimum at
station A. The decrease of sea bass growth abstBtimay have represented a summation of
various sub-lethal responses to chemical contamimaixposition, because growth is an
integration of many processes. Several studies bhowed that chemical contaminant can
reduce fish growth in many species, and particylddring early life stages (Morales—Nin et
al., 2007; Saborido—Rey et al., 2007). Indeed, @edse in growth has been observed in fish
exposed to different sediment contamination leElsrrester et al., 2003; Rowe, 2003;
Hopkins et al., 2004).

The RNA:DNA ratio values of the sea bass and tuflwoh station A, were comparable
with those measured in other studies (Alami—Durattal., 2007; Rasmussen and Korsgaard,
1996, respectively). Although no difference waseawsted for the turbot, the juvenile sea bass
caged at station A presented a higher RNA:DNA ratmmpared to station B. This
biochemical index has been shown to be a usefulraimble indicator of the nutritional
status and growth of larval and juvenile fish, ahds been widely applied to
laboratory-reared, as well as wild fish (Clemmed&88; Buckley et al., 1999). Decreases in
RNA have been reported previously in fish exposedokic substances (Driedger et al.,
2010). This low RNA:DNA ratio observed in the ses®from the least contaminated station,
confirmed the decrease of fish growth and suggestéecrease of their physiological status.
As suggested by other authors (Soimasuo et al5;19%ari, 2006), this decrease in fish
physiology was likely to be the net result of additchemical effects, or interactions of a
complex chemical mixture of the studied harbour.sEheumerous potential toxic substances
made it difficult to identify the components thalsed these biological effects.

The second biochemical index used in this study thaslipid index (TAG:ST) which
showed values in the same range as those measukeittiguvenile soles§olea solepfrom
a French coastal area (Durieux et al., 2007). Tdwedhse in the lipid index for both species
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showed that the juvenile fish appeared to havedeqdeted energy reserves when caged in
the contaminated station. Lipid depletion has hdentified as a general metabolic response
to stress (Claireaux et al., 2004). Xenobiotic diitmation and regulation involves both
passive and active mechanisms, and therefore esgeirergy (Alquezar et al., 2006), whereas
lipids are used for energetic mechanisms associattd growth and survival. Previous
studies have reported similar depletion in lipidenwes of fish subjected to metal trace
exposure (Rowe, 2003). Under chemical contaminatdower part of the energy would be
available for fish development. However, the difftg to work with sites presenting different
levels of contamination is that food in pollutede@s is either more contaminated or
nutritionally different or just limited (Oikari, 2@). The decrease in the lipid index could
have represented a summation of the different trariel factors linked to the chemical

contamination.

4.4. Comparison between a demersal and a bentkicien

We found a significant relationship between theelesf sediment contamination, growth
and health indices of the juvenile sea bass. Tipbgsiological biomarkers seem useful
proxies for comparison of two stations with diffiereriteria of quality. This relationship was
more moderate for the turbot, with a bioaccumutatd some toxic metals in the gills being a
more sensitive biomarker of exposure. During thgirgaexposure, the turbot at both stations
did not grow and lost weight, although, a growtteraf 1.25%.& would have been expected
under optimal condition in animals of same age @taband Olivares, 2004). In addition, in
comparison with ¢ all health indices were found to be lower at bo#ging stations. It
appeared that even at the least contaminated rstatbmditions were not favourable for the
turbot’'s growth. This deference of physiologicabpenses between the two species was
confirmed by the second axis of the PCA.

Fish feeding behaviour proceeds from the interactibsense organs receptive to visual,
mechanical, chemical and electromagnetic stimuljjaf 1979). Both sea bass and turbot
may feed on the water column and on the bottomséatbass as nocturnal feeders, probably
rely heavily on the lateral system for maximisimgding performance (Rubio et al., 2003).
On the other hand, in spite of the preference diaufor high turbidity areas (Florin et al.,
2009), turbot are visual daylight predators (Gihs2®05), implying that increased turbidity
can reduce feeding efficiency (Moore and Moore,8)9As the harbour water turbidity was
high, the weight loss of the juvenile turbot coblel explained by a reduced food detection
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efficiency in low light or in darkness. Moreovehet cages could have potentially affected
food availability by filtering or concentrating preHowever, previous studies have shown no
consistent relationship between prey densitiesfefdgrowth in cages (Sogard, 1992), and
food limitation was not detected in a caging studing a flatfish (Kamermans et al., 1995).
The cages retrieved from station A were found tet@im numerous amphipods. The analysis
of the stomach contents in the fish from statiosh®wed no difference in feeding activities
between the two species, with a mean of 21 amphipedstomach for both species. The
availability of food did not appear to have beelindted factor in this station, and did not
explain the difference observed between the twaoispe

Energetic studies have shown that the metaboles rat flatfish can increase significantly
when the fish are forced to bury in sediments wgitiboptimal grain sizes, or do not have
access to sediments at all (Howell and Canario,7L98he non-optimal grain size of the
sediment, or the fact that the cage infrastructanedd have limited the turbot burying, may
explain the decrease in the health of the turbostation A, with only relatively low
contaminated sediments. These differences in betatetween a demersal fish like the sea
bass and a benthic fish like the turbot, could &ixpthe variations observed in our study in
fish responses to chemical contamination. Howenttrer biological differences between the
two species as different activity rates or resistaio pollution could explain these variations.
These results have shown the importance in thecelafi the fish species suitable for caging

studies in order to minimize physiological strassaged fish.

4.6. Conclusions

With a high percentage of fish recovery, with theeption of the most contaminated
station, this work has shown the potential of thgicg method to study field exposures of
fish to chemical contaminants. Using this technjgue were able to integrate true ambient
conditions over chemical exposure, which would hlagen difficult to achieve in laboratory
studies. The caging technique has already beeninsedny ecotoxicology studies, however,
they have mainly focused on short-term responses as fish bile metabolites (Beyer et al.,
1997) or biochemical biomarkers (Winter et al., 20Ding et al., 2008), and few studies have
considered physiological performances. We found tha use of several physiological
biomarkers such as growth and condition indicesicgmove fish health determination, and
may provide a useful tool for monitoring complex pesures. Moreover, this study
demonstrates the suitability of using juvenile figh ecotoxicological caging studies,
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particularly since physiological performance andahaccumulation have been shown to be
higher in younger individuals (Canli and Atli, 2Q0Brobably due in part to the differences in
metabolic activity between younger and older fishthis study, we chose two species with
different behaviour and feeding habits, and obgsknapecies-specific responses to
environmental conditions. Due to some original egadal featuresg.g. large distribution,
eurythermal and euryhaline species) sea bass, whieckhlemersal species, seems to be a good

model organism for caging environmental monitoring.
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2.2. Les réponses des biomarqueurs moléculaires mtibnt-elles la performance
physiologique des juveniles de bar et de turbot misn cage dans un port pollué ?

Résumé

Apres avoir analysé les réponses physiologiquegweniles de bar et de turbot mis
en cages en milieu contaminé, les réponses de bjomars moléculaires ont été analysées
sur les mémes individus. Bien que la sensibilitécdetype de biomarqueurs a différents
contaminants chimiques ait été démontrée dansepitssiétudes, leur pertinence a de plus
haut niveaux d’organisation biologique demeure emcmal connue. Certains auteurs
préconisent ainsi leur utilisation coinjointe avees mesures de fitness. Cependant, peu
d’études ont pu établir des relations entre lesmées de ces biomarqueurs moléculaires avec
des performances physiologigues diminuées des @masi exposés aux contaminants
chimiques. Ce type d’approche multibiomarqueurs egppassentiel car elle permettrait
d’améliorer la capacité d’utilisation des biomargrge pour prédire les conséquences des
polluants a I'échelle de I'individu et des poputais. Dans cette étude, trois biomarqueurs
moléculaires, 'lEROD, la GST et la CAT ont aing é@nalysés sur la base de cette expérience
de caging. Leurs réponses ont ensuite été reliéesllés des indices de croissance et de
condition précédemment mesurés.

Les activités des deux paramétres de biotranstoma’EROD et la GST, étaient
plus élevées dans le foie des bars et des turbstemcage dans la station B que ceux
encagés a la station A. De par leur sensibilité eomposés organiques, cette induction
pourrait étre reliée aux différentes concentratidisAPs observées dans le sédiment B alors
gu’'aucun de ces composeés aromatiques n'a été éétans le sédiment A. A l'inverse, une
diminution des activités CAT a été observée chezllx especes mis en cage dans la sation
B. Plusieurs auteurs ayant montré une inhibitionalgivités d’enzymes antioxydantes par les
métaux, cette diminution d’activité pourrait s’exjler par les plus fortes teneurs en métaux
mesurées dans le sédiment de la station B compesetuade la station A. Néanmoins, a la
fois des inductions et inhibitions des activitésatase ont été reportées chez des poissons
exposeés a des composés métalliques mais aussidqugarfVan der Oogt al, 2003).

Dans I'étude précédente, nous avions observé iffésedces dans les réponses des
indices de croissance et de condition entre lednjiles de bar et de turbot mis en cage dans le

milieu portuaire. Cette différence entre especeet®uve dans cette étude complémentaire
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par rapport aux relations entre biomarqueurs modérad et physiologiques. En effet, alors
gue de nombreuses corrélations significatives antépe établies entre les réponses de
'EROD, la GST et la CAT avec les indices de craig et de condition chez les juvéniles de
bar, peu de corrélations ont été observées paurtet. Cette étude confirme la potentialité
des juvéniles de bar comme modéle d’étude pouexegriences de caging. Elle préconise
également ['utilisation simultanée des biomarquemcéculaires et physiologiques pour
évaluer les effets des contaminants sur les jurgié poisson et ainsi accéder a la qualité des
habitats. Toutefois, le manque de relations edfpemses moléculaires et physiologiques chez
les turbots suggere l'effet d’autres facteurs bisdis et/ou abiotiques sur les réponses des

organismes.
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1. Introduction

A multitude of xenobiotics contaminate the marimeieonment, and although chemical
analyses are able to measure many of these compayumalitatively and quantitatively,
complex mixtures of these chemical pollutants canbe fully assessed. Furthermore,
chemical analyses alone do not reveal the impactheimical pollution on the aquatic
environment because of potential synergistic/antatjoneffects of complex mixtures of
chemical pollutants. In this context, utilisationtdmarkers as an early warning of pollution
or degradation in ecosystems has increased ov@agie€20 years (Adams, 2002).

Identifying a suitable biomarker of toxicity repeedés a major challenge in current
ecotoxicological research (Cheung et al., 2007)nWarameters have been investigated to
assess disturbances of various physiological fanstliinked to chemical exposure (Van der
Oost et al., 2003). Peakall (1994) defined biomarkes “biological responses than can be
related to an exposure to, or toxic effect of, aminmental chemical or chemicals”. The
subdivision of biomarkers in literature is rathéffuse since the impact of toxic xenobiotics
on fish has been analysed with various types obsuxge and effect biomarkers, ranging from
molecular, through cellular and physiological resgas) to behavioural changes. In order to
avoid confusion, in this paper, biomarkers actihtha subcellular level as biotransformation
process or oxidative stress protection will be nrefg to as “biochemical biomarkers” and
biomarkers reflecting fish growth or physiologicabndition will be referred to as

“physiological biomarkers”.
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Because many toxic effects initially occur at théceellular level, there has been an
increasing use of biochemical biomarkers that helgetermine causative agents responsible
for altered cellular function (Schlenk et al., 1998mong the biochemical biomarkers
described in relating literature, phase | and phHad®otransformation parameters such as
EROD (Ethoxyresorufin-O-deethylase) and GST (Ghitat-S-transferase) activities are
currently used in environmental risk assessmentdlsz et al., 2008). Biotransformation of
chemicals is a requisite for detoxification andretion (Gravato and Santos, 2003). The first
step is usually catalysed by cytochrome P450-degg@nuionooxygenases (phase 1) and their
products, or several others organic pollutants, subsequently coupled to endogenous
metabolites (phase 1) (Buhler and Williams, 19&&ndis and Yu, 1995). Antioxidant
enzymes are also commonly used to understand tbeciated toxic-mechanisms of
xenobiotics (Sanchez et al., 2005; Oliveira et 2008). Many pollutants exert their effects
through redoxcycling, resulting in the productidrre@active oxygen species (ROS). The role
of antioxidant systems is to protect the cells fribuis oxidative stress. Thus, measurement of
components of the antioxidant defence system mayhdipful to determine organism
exposure to pollutant (Bilbao et al., 2010).

Attempting to relate biomarker responses of indmaidorganisms to increasing pollutant
exposure and stress, both in the laboratory ianditu, offers considerable potential for
improving the ecological relevance of ecotoxicotaditest procedures (Depledge et al.,
1995). However, although the role of biochemicabnarkers as early warning tools is
recognised, it is difficult to understand their réfggance at higher levels of biological
organisation. Indeed, in spite of their rapid resigeness and sensitivity to contaminant
exposure, biochemical biomarkers have questioretmtogical relevance, as a result of being
endpoints at a low level of biological organisat{@astro, 2004). On the contrary, changes in
physiology and fithess seem to be a common responsearine organism exposed to
stressful pollutants (Alquezar et al., 2006; Fau@eal., 2008). Pollutants can induce various
biological responses in fish, affecting the orgaresrom the biochemical to the population-
community levels (Adams, 2002). For example, mamwestigations on biological responses
of fish populations to contamination indicated agal decrease of the relative fecundity, the
growth rate and condition factor in contaminatei@ses (Laroche et al., 2002; Marchand et
al., 2003; Amara et al.,, 2007). It is likely thahamges in individual health manifest
themselves at higher levels of ecological orgameatieading to reduced fish recruitment,

abundance and production.

160



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

It has long been suggested that biochemical bioenarkhould be used in conjunction
with measurements of fitness (Anderson et al., 18%pledge et al., 1995). However, few
studies have demonstrated correlative relationshyeswveen biochemical biomarkers
responses and reduced fitness of aquatic orgaresmssed to toxicants (Depledge et al.,
1995; Lesser et al.,, 2001; Fonseca et al., 200®lo@ical impairment (e.g. embryonic
malformations, growth and condition depletion, fedity and pollution tolerance) may
directly affect the survivorship of organisms. Tdfere, this type of multifaceted approach is
important because it will improve our ability toeusnolecular biomarker responses of
organisms to predict higher-level consequencesxatant exposure (Rose et al., 2006).

Although biochemical or physiological biomarkers antended to be useful tools for
environmental assessment in the field, most of thewe been developed under laboratory
controlled toxic conditions. These studies oftehttarecreate the mixed exposure situations
occurring in nature. However, in field situatiortee migration of many fish species for
feeding and breeding creates uncertainty aboutihdividuals sampled in some habitat truly
reflects the water quality around the site of cagtlm comparison, a caging strategy may, in
specific situations, give more realistic resultsstadies of bioavailability, bioaccumulation
and biological effects of contaminants in fish. Teehnique of caging offers advantages over
organism chemical exposure (Oikari, 2006) with atam of the precise location and duration
of exposure while environmental field conditions areserved. The use of cage-held animals
from a common source (e.g. hatchery) also removespbtential for genotype adaptation,
which is a distinct possibility in feral fish poptilons exposed to contaminants (Winter et al.,
2005). The development of caging field experimentsuld provide an indication of the
impact of contamination on marine fish and infonmaton the applicability of this
experimental strategy for assessing habitat quality

The present study was designed to analyse the mespoof two biotransformation
parameters (EROD and GST activities) and an amt#ntienzyme (catalase) on the basis of a
caging field experiment of two marine fish specresa polluted area (Boulogne sur Mer). In
a second part, the responses of these enzymatmabiers were compared to different
growth rates (in length and weight) and conditindi¢es, measured on the same individual
fish and analysed in a previous study (Kerambrual.esubmitted for publication). We used
three condition indices: the Fulton’s K conditiactor; the RNA:DNA ratio which is used in
numerous studies as indices for nutritional conditand growth assessment in larvae and
juvenile fish (Buckley, 1984; Gwack and Tanaka, ZOBmara et al., 2009); and a lipid
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storage index based on the ratio of the quantityiatylglycerols (TAG; reserve lipids) to the
quantity of sterols (ST; structural lipids) in fithmara et al., 2007).

2. Material and Methods

This experiment was conducted in accordance withGbeaxmission recommendation
2007/526/EC on revised guidelines for the accommmadaand care of animals used for
experimental and other scientific purposes. Thevehsity of Littoral Cbéte d’Opale is
authorised to conduct experimentation on animaltsinapacity as a certified establishment;

according to the administrative order N° B62-160-2.
2.1. Experimental caging technique

Cage placement was carried out in June 2009, imaortant northern France harbour
(Boulogne sur Mer) (Fig. 1). This harbour is imgatby municipal and industrial discharges,
fishing and shipping activities, and marinas. Twoaltions were chosen: station A, in front of
the harbour (depth 5 - 10 m according to tide) stadion B, in the inner part of the harbour
(depth 4 m). Previous data have shown that sedsfemin station A contain relatively low
levels of metals and PAHs whereas those from st&iare significantly more contaminated

with metals and PAHs. The distance between the tatoas was about 2.5 km.

o
? Boulogne sur Mer

. A hathour

oA

Fig. 1 ( Figure 51) . Locations of the two cagitations at the harbour of Boulogne sur Mer,
France.

162



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

48 juvenile sea bas®icentrarchus labray (Weight: 2.84+ 0.79 g; Age: 4 months) and
48 juvenile turbot $cophthalmus maximygWeight: 4.62+ 0.72 g; Age: 3 months) were
obtained from hatcheries (Aquanord and France Tuyrimo France). Before the caging
procedure, the fish were acclimatised for 2 weeka tlean tank (2.7 T supplied with an
open seawater circuit. The water was aerated withuanps, and the photoperiod was set at a
10 h light and 14 h dark cycle. During the accliimatwater temperature was about 13 £ 1 °C
and the fish were progressively fed with artemia gmeces of shrimps and mussels to
acclimate them to natural prey consumption. Onelddgre the caging experiment, they were
anaesthetised (2-phenoxyethanol), weighed (ne@uOtbg), measured for total length (near to
0.1 mm) and individually marked (Visual Implant Tdg2 mm x 2.7 mm, Northwest Marine
Technology). For each species, fifteen fish werem@ad before the beginning of the
experiment to establislh values, used as reference. Cylindrical cagesrOheight, 0.65 m
diameter, 230 L volume), made from polypropylenesm€l0 mm) were used for the sea
bass. Rectangular cages (0.3 m height, 0.6 m wid¢hlength, 160 L volume) were chosen
for the turbot, benthic fish, in order to incredlse surface area in contact with the sediment.
At each station, the two types of cage were imniemsigh fish randomly placed and then
fixed to the bottom with a screw anchor by scubaeidi. Precisely, 15 sea bass and 17 turbot
were placed in station A, and 18 sea bass and b6tiun station B (initially, 18 fish of each
species were provided in each cage, but some $ishped when they were put in the cages
due to bad weather conditions). Sea water physeraatal parameters (temperature, salinity,
oxygen and pH) were measured, and bottom sedinmanpled for chemical contaminant
analysis. Following the 38-days exposure, all tish fwere rapidly transferred to the
laboratory (within 2 h), anaesthetised (2—phendxgetl), identified (tag), weighed and
measured for total length. Livers were sampledzdmin liquid nitrogen and stored at —80
°C. Muscles were sampled and preserved at —20 tWo#wliths (sagittae) extracted and

preserved in ethanol (95%).

2.2. Sediment analysis

Sediment samples were collected near to each oagédn using a Van Veen grab (250
cm2 sampling area) in order to determine metald; i $#and PCBs contents.
In order to determine selected metals (Cd, Cr,MduPb, and Zn) in the total fractions,

sediments were dried at 40 °C to constant weightware ground into a powder. About
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0.250 g ground sediments were digested with HF rggup, Merck) at 110 °C for 48 h
followed by a mixture of concentrated acids HCI:HN®:1, v:v, Suprapur Merck) at 120 °C
for 24 h, operation renewed once. Each heavy nvedal measured by inductively coupled
plasma—atomic emission spectrometry (ICP-AES, VARMista Pro, axial view).

Total Hg was measured in dry and ground sedimenpkss (without any pre—treatment)
by means of atomic absorption spectroscopy (AAShgusaan AMA 254 solid phase
Hg—-Analyser (Altec Ltd., Prague, Czech Republichd@ane et al., 2008).

The persistent organic pollutants, including PAE®A’s 16 priority PAHs) and PCBs (7
congeners) were analysed. In brief, organic comgeumere extracted from 2 g of dried
sediment by microwave (120 °C for 15 min, 1200 W3isted extraction with 40 mL of a
mixture of acetone and hexane (1:1, v:v). Simubbaisedetermination of PAHs and PCBs was
performed on a gas chromatography—-mass spectron@®y»MS, VARIAN, CP 3800 —
1200 MS TQ). A ZB-MultiResidue column (30 m, 0.25mm0.25 pum) were used
(Phenomenex). ldentification of PAH compounds ar@@BPcongeners was based on the
comparison of their GC-retention times and theissngpectrum, with appropriate individual

standards.

2.3. Biochemical biomarkers analysis

Livers were homogenised in an ice-cold phosphaféeb0.1 M, pH 7.8) with 20%
glycerol and 0.2 mM phenylmethylsulfonyl fluorides @ serine protease inhibitor. The
homogenates were centrifuged at 10,000 g at 4 dC15% min and the post-mitochondrial
fractions were used for biochemical assays. Totatepr concentrations were determined
using the method of Bradford (1976) with bovineuseralbumin (Sigma-Aldrich Chemicals,
France) as a standard.

Ethoxyresorufin-O-deethylase activity (EROD) was tedmined following the
hydroxylation of 7-ethoxyresorufin by the methodrédmmarion et al. (1998). The reaction
mixture consisted of a phosphate buffer (0.1 M, @H8), 7-ethoxyresorufin (8 uM) and
NADPH (0.5 mM). The change in fluorescence was medr(excitation wavelength 530 nm,
emission wavelength 585 nm) and enzyme activitgutated as pmol.mihmg® protein
using a Resorufin standard.

Glutathione S-transferase activity (GST) was deiech following the conjugation of
reduced glutathione with CDNB by the method of tgadi al. (1974). The reaction mixture
consisted of a phosphate buffer (0.1 M, pH 6.5Juced glutathione (1 mM) and CDNB (1
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mM). The change in absorbance was recorded at B84@md enzyme activity calculated as
umol.min'.mg* protein using GST standard.

Catalase activity (CAT) activity was determined twe method of Babo and Vasseur
(1992). In brief, the assay mixture consisted phasphate buffer (100 mM pH 6.5) angdd
(28 mM). Change in absorbance was recorded at P40QAT activity was calculated in

terms of umol.mift. mg* protein, using bovine erythrocyte Catalase as stahd

2.4. Physiological parameters

2.4.1. Growth index
Sea bass and turbot specific growth rates in wéighper day) were estimated as :
GW =100(In W — In Wy)/(t2 - t,),
where (W) and (W) are fish total body weight at timeg)({beginning of the experiment)
and t (time of collection). Similarly, the specific grofwrate in length was estimated as :
GL =100(In L, — In Ly)/(t2 - t),
where (L3) and (L) are fish total length at timeg)(and () respectively.

The recent growth index (RG) was determined by nmé&ag the width of the peripheral
daily increments of the otoliths from the previduslays before the end of the experiment.
Sagittae were removed, cleaned and mounted orsa gilde in thermoplastic cement (Crystal
Bond). Sections of sagittae were obtained by paigshinem in both side with grinding paper
of decreasing grit sizes (5 to 0.1 um) until inceais at the outer edge were visible. Otoliths
were etched for 30 sec with 0.1 M EDTA and analyseder transmitted light, using a video
system fitted to a compound microscope (TNPC 5@ENIS) (Amara et al., 2009).

2.4.2. Condition Indices
We estimated three condition indices for the fiaged in the two stations and in the fish

sacrificed at the beginning of the experimenj): (RNA:DNA ratio and TAG:ST ratio as
indicators of nutritional status and Fulton’s K caimh index as an indicator of the fishes
general well being. We calculated Fulton’s K corditindex with the formula :
K = 100(W/L3),
where (W) is the body mass (mg) and (L) is thel tetagth (mm).
The procedure used to determine RNA and DNA coma#gohs in individual fish was
based on the Clemmesen method (1988), slightly fieddas described by Amara et al.
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(2009). The quantity of RNA and DNA was determir®d the fluorescence—photometric
technique using a specific nucleic acid fluorescmt—ethidium bromide.

The amount of total lipids in each individual wagasured on a sample of lyophilised
muscle (0.07 g). Lipid extraction was conducteachgshe method of Bligh and Dyer (1959),
slightly modified as described by Amara et al. 0O’AGs and sterols were separated from

other lipids by performing thin layer chromatogrgghLC).

2.5. Statistical analysis

Statistics were performed with Xlstat 2007. Meamparisons of biomarker responses
betweend and fish caged in station A and B were analys@&tusne-way ANOVA, followed
by post-hoc Tukey tests. As biochemical and phggichl biomarkers were analysed on the
same fish, a Pearson product moment correlationxmats computed using data from all the
individuals collected from both stations, to examtine statistic links between parameters. A
principal component analysis (PCA) was used to uatel the relationships between the

chemical sediment contaminants and fish biologiesponses.

3. Results

3.1. Environmental parameters

At the beginning of the experiment, bottom tempe®afstation A : 14.6°C ; station B :
14.9°C), salinity (station A : 34.1 PSU; station 83.5 PSU) and oxygen contents (station A :
7.86 mg.L* ; station B : 7.04 mg:t) were similar in the two caging stations. The &ddarea
temperature had increased during June and Julyethperature was 18°C in both stations at
the end of the caging exposure, which was alsohitgkeest temperature during the caging
experiment.

The results of metal concentrations expressed akgifof dry sediment are reported for
each station in Fig. 2, PAHs and PCBs concentratiomable 1. Sediment samples indicated
different levels of contamination in metallic andyanic compounds. As expected, all metal
concentrations analysed in sediment collected fstation A, located in front of the harbour,
were lower than station B and no PAHs were detededay to assess sediment toxicity is
the use of contamination sediment quality guidelineong et al. (1995) identified two
guideline values: the effects range—-low (ERL) ame teffects range—-median (ERM).
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Concentrations above the ERL, represent a possfieets range within effects that would
occasionally occur. The concentrations above th& BRlues represent a probable—effects
range within which effects would frequently occlr.our study, all chemical contaminants
detected in station A were found to be lower tHantbxic effect range ERL. Sediment from
station B exhibited concentrations in Cd, Hg andn#gher than ERL and lower than ERM.
The PAHs concentrations stayed below the guidelalees and no PCBs was detected at any
station (< 0.01 mg.Ky.
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Fig. 2 (Figure 52) : Meant(SD) sediment metal concentrations (md.kigy weight) in the
two caging stationsil A anlB). * Concentration that exceeds the ERL (effeatsye-low) defined
by Long et al. (1995).
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Table 1 (Tableau 21) : Mear 8D) PAH and PCB concentrations (mg*kdry weight) in sediment
from the two caging stations (A and B).

A B
PAHs
Naphtalene <0.05 <0.05
Acenaphtylene <0.05 <0.05
Acenaphtene <0.05 <0.05
Fluorene <0.05 <0.05
Dibenzo(a.h)anthracene <0.05 <0.05
Phenanthrene <0.05 0.09+ 0.05
Anthracene <0.05 <0.05
Fluoranthene <0.05 0.10+ 0.05
Pyrene <0.05 0.08+ 0.05
Benzo(a)anthracene <0.05 <0.05
Chrysene <0.05 0.06+ 0.05
Benzo(b)fluoranthene <0.05 0.08+ 0.05
Benzo(k)fluoranthene <0.05 <0.05
Benzo(a)pyrene <0.05 0.05+ 0.05
Benzo(ghi)perylene <0.05 <0.05
Indeno(123-cd)pyrene <0.05 <0.05
Total PAHs 0.46+ 0.07
PCBs
Total PCBs ( congeners 28 —
52-101-118-138 — 153 - <0.01 <0.01
180)

3.2. Biochemical biomarkers

Because the cages were slightly damaged at statiaonly 77% of the fish could be
sampled (93% for sea bass and 59% for turbot)tatios B, 94% of the fish were collected
(100% for sea bass and 88% for turbot). No skefestalwere found in any of the cages, or in
the fish gut, from station A or B; we assumed swnhe fish had escaped when the cage was
raised to the surface under difficult meteorologimanditions. Therefore, the mortality rate
was not assessed in the present study.

Several hepatic biomarkers were analysed, linketisdransformation of xenobiotics
(EROD and GST) and protection against oxidativessti(Catalase) (Fig. 3). Values of EROD
activities were found lower in that of sea bas®ricompared to turbot. Indeed, EROD
activity measured in sea bass sacrificed at thenbewy of the experimentdjtwas below the
detection limit, whereas some activities were detdin turbot (0.95 .22 pmol.mift.mg*
of protein). For both species, a significant induttof EROD activities was observed in those
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fish caged in the two stations comparedotorhis induction was significantly higher in fish
from station B (sea bass : 0.90 + 0.53 pmol:nitg* protein; turbot : 2.88 + 0.62 pmol.min
! mg* protein) compared to station A (sea bass : 0.8(8@& pmol.miff.mg* protein; turbot :
1.59 +0.38 pmol.mift.mg* protein) (Anova, p<0.001).

Values of Catalase activities were found to be alien times higher in turbot liver
compared to sea bass. For CAT activities measurddh caged in station A, a significant
induction was observed in both species (sea bhd®:+ 1.36 pmol.mif.mg* protein; turbot
: 28.6 + 7.2 umol.min.mg* protein) compared t@ {sea bass : 1.03 + 0.22 pmol.thimg*
protein; turbot : 23.1 + 4.4 pmol.mitmg® protein) (Anova, p<0.001). On the contrary, a
significant decrease of CAT activities were meaguresea bass caged in station B (0.54 +
0.18 umol.miff.mg" protein) compared to station A (Anova, p<0.001ATCactivities were
also lower in turbot from station B (23.1 + 0.35 @irmin™.mg* protein) compared to station
A, but the differences were not significant (Anopga0.149).

For both species, no difference was observed in @&ivities between those fish
measured fromoytand those caged in station A. However, GST aw®itwere found
significantly higher in fish caged in station B4seass : 0.62 + 0.20 pmol.rifimg* protein;
turbot : 0.62 + 0.14 pmol.mthmg* protein) compared to reference station (A) (sessba
0.34 + 0.16 pmol.mifnimg" protein; turbot: 0.44 + 0.11 pmol.mimg* protein) (Anova,
p<0.05).
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Fig. 3 (Figure 53) : Differences in Ethoxyresorufindeethylase (EROD), Glutathione S-transferase
(GST) and Catalase (CAT) activities of juvenile baas and turbot caged in statin A a8 (o t,

: reference ). Data represent mearSQ) biochemical biomarkers activities and for eaphcies, '}
represent significant difference (p<0.05) compatrett,” and ¢) compared to “station A”. Sea bass :
n=15 (), n=14 (A), n = 18 (B); Turbot : n = 15)tn = 10 (A), n = 14 (B).
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3.3. Relationships with physiological biomarkers

Sea bass caged in station B presented a signifilsammease of both specific growth rates,
recent growth, Fulton’s K condition index, RNA:DNand TAG:ST ratios, compared to the
reference station. For turbot, among all physiaafparameters analysed, only the specific
growth rates in weight, the Fulton’s K conditiondathne TAG:ST ratio were significantly
lower in station B compared to the reference statigarambrun et al., submitted for
publication). It should be noted that comparisohgrowth and condition indices between the
two stations were not the purpose of this studyngequently, in this paper we have focused
only on their relationships with biomarker actiggi

The relationships between biomarker activities, dgadal parameters and sediment

chemical contaminants were analysed with a PCA @ig
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Fig. 4 (Figure 54): PCA based on biomarker respor(&thoxyresorufin-O-deethylase -EROD- ,
Glutathione S-transferase -GST- and Catalase -@AJgvenile sea bass) and turbot ¢) in relation
with physiological biomarkers (specific growth ratelength -GL- and weight -GW-, recent growth -
RG-, Fulton’s condition index -K-, RNA:DNA and Tdgglycerol on sterol -TAG:ST- ratios) and
chemical contamination (metals and total PAHs) messin caging station A and B.
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The two first axes of the PCA explained 94.26 %hef global inertia in the data with
mean explanations for the first axis (74.23 %). Tin& axis ordinates the stations along a
pollution gradient, which appears to be positivetyrelated with GST activities. On the
contrary, the PCA suggests a negative correlatietvden the contamination gradient and
most of the physiological biomarkers. EROD and @at activities appear to be more
associated with the second axis which seems terdiifiate sea bass and turbot among the
values of parameters. Among the different biologicdicators, the RNA:DNA ratio appears
to be the most related with biomarkers activities.

Correlations between biomarkers and physiologieahmeters (growth and condition
indices) were more precisely analysed for eachispddable 2). For each species, by using
the data from all individuals collected from theotgtations, a Pearson correlation matrix was
computed to test the existence of significant litlketween biochemical and physiological
parameters, and to evaluate the strength of thelationships. For sea bass, biochemical
biomarkers were well related to physiological biokeas. CAT activities were significantly
and positively correlated with all growth and cdm indices. For EROD and GST
activities, most correlations were found to be gigant and negatively correlated with
physiological biomarkers. Among the 12 correlatiamslysed on sea bass, only 3 were not
significant: GST activities with a TAG:ST ratio aBROD with the recent growth (RG) and
the Fulton’s K index. For turbot, biochemical biaker activities were slightly related to
growth and condition indices, with only significacdrrelation between EROD activities, the
Fulton’s K index and the lipid index (TAG:ST), a@d\T activities with the lipid index.

Table 2 (Tableau 22) : Pearson’s correlations betw@omarker responses (EROD, GST, CAT) and
biological parameters (specific growth rate in n¢GL) and weight (GW), recent growth (RG),
Fulton’s condition index (K), RNA:DNA and TAG:ST tras) measured in juvenile sea bass (a) and
turbot (b) caged in stations A and B. Significaotrelation for p* < 0.05, p** < 0.01 and p*** <
0.001.

GW GL RG K R:D TAG:ST EROD GST
EROD -0.41* -0.49* -0.25 -0.22 -0.43* 48% -
GST -0.57** -0.56*** -0.42* -0.53** -0.48* -0.37 0.40* -
CAT 0.74*** 0.70*** 0.50** 0.6*** 0.47* 0.63*** -0.30 -0.59%+*
a.
GW GL RG K R/D TAG:ST EROD GST
EROD -0.45 -0.04 0.34 -0.46* 0.04 -0.47* -
GST -0.06 0.15 0.15 -0.14 0.19 -0.24 0.27 -
CAT 0.01 -0.20 0.01 0.33 0.08 0.62** -0.50* -0.25
b
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4. Discussion

4.1. Biochemical biomarkers responses

Fish, display close physiological relationships tteir environment as ectothermic
organisms, and as such, are sensitive to enviromeigruptions and in particular to
chemical stress. As a consequence many authors begen measuring fish cellular
detoxification or defence mechanisms that occuegponse to exposure select environmental
xenobiotics (Van der Oost, 2003). The first aintlo$ study was to analyse the response of
three biochemical biomarkers in two marine fishcége caged in a harbour polluted area.
EROD activities measured in sea bass and turba imethe same range of values than those
measured on the same species by Teles et al. (20@4Camus et al. (1997) respectively.
Ahmad et al. (2009) also found comparable value&8T activities for sea bass, but no
reference value of GST activities was found forbair These two biotransformation
parameters (EROD phase | and GST phase 1) aesvitiere found to be higher in sea bass
and turbot, caged in the inner part of the harboompared to the station located in front of
it. Such induction of EROD and GST activity wasoatecorded in Stien et al. (1998) in sea
bass caged in a Mediterranean France harbour andafp Cyprinus carpi9 caged in a
Netherlander polluted site (Van der Oost et al.,8)9ROD and GST are known to be
induced by several organic contaminants such assP&ktl PCBs (Deviller et al., 2005;
Castro et al., 2004 ; Fragoso et al., 2006). Ahdndevels of PAHs were detected in station B
compared to station A, the increase of these lmsfammation enzymes could be explained by
these organic compounds. However, other organicpoomds not measured in this study
such as dioxin could have enhanced these enzynaeed, an EROD induction was observed
in juvenile sea breangparus aurataexposed to a dioxin mixture (Abalos et al., 2008)

Complementary to these two biotransformation pataragthe catalase was measured to
analyse the antioxidant status of juvenile fishtal@ee is an important enzyme in antioxidant
defence system protecting animals from oxidativesst Induction of biotransformation
metabolism produces highly reactive oxygen spe¢iR®S) as by-products leading to
oxidative stress (Jifa et al., 2006). In this widng antioxidant defence system may be induced
in cells as response to ROS. In our study, a dsere&catalase activities was observed for
both juvenile sea bass and turbot, even thoughddoeease was not significant for turbot.
This inhibition was also observed in sea bass eegos cadmium (Romeo et al., 2000) and

pacu Piaractus mesopotamicugexposed to copper (Sampaio et al.,, 2008). Paddcal.
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(1992) estimated that possible mechanisms by wimetal produces lower catalase activity,
may include direct metal-mediated structural atteraof the enzyme and depression of
catalase synthesis. This phenomenon, could exfiainecrease of catalase activities which
occurred in our study, since sediment from staB@howed concentrations of Cd, Hg and Zn
higher than ERL guidelines.

In complex chemical mixtures, such as those foumd¢he polluted sediments of the
studied harbour, any biomarkers regulation waslhlike be the net result of additive,
synergistic or antagonistic chemical interactidngeed, while many studies have shown the
induction of biotransformation enzymes by orgamompounds, several studies have shown
an inhibition of EROD activities by metals. ERODctease was observed for sea bass,
Dicentrarchus labraxViarengo et al., 1997) and leaping mulleiza saliens(Bozcaarmutlu
and Aring, 2004) following metal exposure. Thisibition was explained by binding of metal
ions to the sulfhdryl group of the enzymes or gatien of reactive oxygen species (ROS)
(Bozcaarmutlu & Aring, 2004). On the other side;engt studies have shown in vivo GST
induction in zebra fishBrachydanio rerig exposed to heavy metals (Paris-Palacios et al.,
2000) and a positive correlation was found betwamrper and GST induction in grey gold
mullet, Liza aurata(Pereira et al., 2009). In the same wagfjous responses of CAT activity
have been observed in fish exposed to organic dalilcecontaminants in both field and
laboratory experiments. Indeed, CAT has been shimmMoe either induced or inhibited by
metals depending on the dose, the species or the ofexposure (Romeo et al., 2000;
Sanchez et al., 2005).

4.2. Comparison between biochemical and physiokbdimmarkers

In the last years, the use of biochemical biomankdish has been enhanced by increased
information about influencing factors (Kammann &t 2004). However, the relationships
between molecular responses and effects at highelsl of biological organisation have not
been examined in great detail. In the second piathis study, we have compared the
biochemical biomarkers with several growth and dborl indices measured from the same
fish. Examination of individual fish growth and abtion is one method that has been
successfully used to compare habitat quality amadiffgrent juvenile nursery areas (e.qg.
Sogard, 1992; Meng et al., 2000, Gilliers et aD&0Searcy et al., 2007; Amara et al., 2007).
The use of growth and condition as indices of laljuality is based on the assumption that
larger, faster-growing fish are healthier and heexjgerience more favourable environmental
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conditions than smaller, slower-growing fish. In paevious study, we analysed the
relationships between chemical contamination antbgical performance of juvenile marine
fish using the caging method (Kerambrun et al.,nstted for publication). We found a
general decrease in growth and condition indicegianile fish caged in the contaminated
station (B).

4.2.1. Sea bass

The results of comparison of parameter's means deivthe two stations, show that the
inductions of EROD and GST, and the decrease of @&ivities found on sea bass caged in
station B, are related to a significant decreasbath specific growth rates, recent growth,
Fulton’s K condition index, RNA:DNA and TAG:ST ra. Using multiple correlations
performed with the data from all the fish collecttdm both stations, no significant
correlation was observed between EROD activitied #e otolith’s recent growth, or the
Fulton’s K index. This latter morphometric index agemmonly used as indicators for an
individual’'s general well-being, which representmare longer-term indicator compared to
some biochemical indices like RNA:DNA ratio (Vascelos et al., 2009). Indeed, Ferron
(2000) suggested that morphological indicators hawveer sensitivity, longer latency and
slower dynamics than nucleic acids and lipids whiespond on a shorter scale. The same
results were obtained for juvenile sole exposedlfsdaysto copper (Fonseca et al., 2009).
Biochemical biomarkers response represents shontiesponses to contaminant and so they
would be less related to longer-term physiologlmamarkers. However, GST activities were
significantly correlated with recent growth and thealton’s condition index suggesting the
potential higher relevance of this biotransformatmzyme than EROD.

High levels of both EROD and GST activities wergns#ficantly correlated with
reductions of the somatic growth rates, RNA:DNAastand lipid index of sea bass caged in
the contaminated station. This relation suggeststtiere are metabolic costs associated with
the synthesis of these proteins or with detoxiioaprocesses (Rose et al., 2006). Indeed, as
growth is an integration of many processes (Morhleset al., 2007), such changes in fish
metabolism could result, at a higher level, to gtownpairments. Previous studies have
analysed biochemical biomarkers and growth measememelationships. Cao et al. (2010)
reported that after cadmium exposure, the decr@ashe growth of juvenile Japanese
flounder Paralichthys olivaceys was related to inhibition of CAT and GST adie$. The
growth reduction of the greenback floundBofbosolea tapirinaexposed to contaminated
sediment was also related to an induction of EROfviies (Mondon et al., 2001). On the
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contrary, in Abalos et al. (2008), the increas&€RBOD and GST activities in juvenile gilthead
seabreamparus auratawas not related to growth which showed no diffieee between
dioxin-exposed and non-exposed fish.

The decrease of catalase activities measured ibassawas associated with a decrease of
all physiological biomarkers. Indeed, catalasevias showed the strongest correlations with
growth and condition indices compared to the twatreinsformation parameters measured.
Bagnyukova et al. (2005) showed that a catalaséitidn in goldfish Carassius auratys
was associated with lipid oxidative damage produftie to an oxidative stress from the
absence of cell protection by this antioxidant emey They also showed that the response to
catalase depletion involves compensatory changethenactivities of other antioxidant
enzymes. This change in cell metabolism in respaoste decrease of catalase activities

could have played a role in the decrease of seaffgsiological status observed in station B.

4.2.2. Turbot

Despite high levels of biotransformation parameteusid in turbot caged in station B, no
difference in growth in length and RNA:DNA ratiosasvobserved. These low responses of
turbot growth parameters have been explained inpoevious results by the non optimal
environmental parameters for juvenile turbot groWglediment grain size, turbidity and
feeding behaviour) as well as for reference sta{idh Cages are a valuable tool for
comparing the relative growth of small juvenilehfis different habitats but are also known to
have certain limitations (Able et al., 1999; Pheddral., 2000; Oikari, 2006). Cages confine
fish to a small space, preventing movements tamsading areas i.e. for food searching. The
analysis of stomach of the two species indicatedond limitation as also observed in other
caging studies (Sogard, 1992; Kamermans et al5)1#hergetic studies have shown that the
metabolic rates of flatfish can increase signifibanthen they are forced to bury in sediments
with suboptimal grain sizes, or do not have actessediments at all (Howell and Canario,
1987). The non optimal grain size of the sedimenthe fact that the cage infrastructure may
have limited the turbot burying, could explain ttecrease of turbot condition in station A
even if the sediment was slightly contaminated. €eguently, among the different
physiological parameters analysed in turbot, ohlg specific growth rate in weight, the
Fulton’s K condition index and the lipid index cdube related with the significant EROD
and GST induction. In particular, using multipleretations performed with the data from all
fish collected in both stations, the TAG:ST ratware the ones significantly correlated with

both EROD and CAT activities. Lipid depletion haseh identified as a general metabolic
176



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

response to stress (Claireaux et al., 2004). TAG&shee principal reserve of energy in teleosts
and the first components to be mobilised duringigosr of stress (Galois et al., 1990).

Hakanson (1989) reported that TAGs were used pefiatly for short-term energy need.

Their decrease could be the direct consequendeofenobiotic detoxification and regulation

which involve both passive and active mechanismstla@kfore require energy (Alquezar et
al., 2006). Previous studies have reported sindidgaietion in lipid reserves of fish subjected
to metal trace exposure (Rowe, 2003; Fonseca €0419).

Since turbot growth appears to have been influgihbgeother environmental factors with
additional chemical contaminant effects, the relahips between biochemical biomarkers
and growth parameters could not be establishedtHw species. These differences in
behaviour between a demersal fish like the sea &ags benthic fish like the turbot, could
explain the variations observed in our study tt fiesponses to chemical contamination.
These results show the importance in the choidbeofish species suitable for caging studies
in order to minimise physiological stress in cafisd. Because of species specific differences
in behaviour, feeding activities and physiologigabcesses, fish biomarker responses and

physiological parameters sensitivity, must be asedycarefully.

Conclusions

This multibiomarker approach allowed us to asselerdnt levels of fish responses to
chemical contamination. This study was a first apph of simultaneous comparison of both
biochemical and physiological biomarkers in a cggstudy. For individual sea bass,
biochemical biomarkers, growth and condition indisech as the Fulton’s K condition index,
the RNA:DNA ratio and the lipid storage index, slamumerous significant correlations.
Conversely, there were only a few significant clatiens for turbot, suggesting a species-
specific response. However, even if biochemicairakers responses and fithess are a direct
measure of an individual fish’s stress and hedtiby are not specific to fish stress responses
to pollutants, as several other biotic and abistiessors can affect them. Environmental
conditions must be considered when one is intaggaboth biochemical and physiological
biomarkers responses with pollution stress. Thiseoglain the species-specific response we
observed.

Although based on the comparison of only two stej ourdata support the use of caged
juvenile sea bass as sentinel species due to sagieab ecological features of this species
(e.g.large distribution, eurythermal and euryhaline sggcWe found that the combined use
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of several biochemical biomarkers and physiologieaponses such as growth and condition
indices can improve fish health determination, aray provide a useful tool to monitor and

assess habitat quality for juvenile fishes.
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Partie 3 : Exposition de juveniles de turbot a desédiments
portuaires et estuariens en condition de laborato#

Une étude complémentaire a l'expérience précédantdé réalisée en condition
controlée afin de comparer les réponses des debhritpies d’étude et ainsi pouvoir évaluer
le réle des facteurs environnementaux sur les ré&sodss parametres étudiés. De par son
mode de vie benthique, le turbot a été retenu comdele d’exposition a du sédiment. De
plus, les résultats de I'expérience de caging smtisndent que ce sont bien les turbots qui ont
été les plus sensibles a I'influence des factenvir@nnementaux. Les juvéniles de turbot ont
ainsi été exposeés pendant 21 jours a du seédiméldvprdans les mémes stations que pour
I'expérience de caging. En complément, deux loiisdi’idus ont été exposés a du sédiment
prélevé dans l'estuaire de la Seine afin de raslagniveaux de contamination portuaires a
ceux observés dans un estuaire productif impaatéepaactivités humaines. L'ensemble des
parametres physiologiques étudiés étant sensibl&tat nutritionnel du poisson, une
expérience a éteé realisée en parallele en priesnturbots de nourriture afin de disposer de
valeurs correspondant a un état de stress sévere.

Comme pour I'expérience de caging, nous avonsschei présenter les résultats sous
la forme de deux articles complémentaires. Le pgersintéresse plus particulierement aux
relations entre indices de croissance et de camdédvec la contamination chimique dans le
sédiment, la biodisponibilité en métaux, les cotragions en métaux dans les branchies des
poissons et les métabolites biliaires des HAPssdadnd article se focalise sur les réponses
des trois biomarqueurs moléculaires (EROD, GST, Cy&is également sur des parametres
immunologiques mesurés sur les poissons dans lee cddine collaboration avec le
Laboratoire d’Ecotoxicologie — Milieux AquatiquesEMA) de l'université du Havre. Les
réponses des biomarqueurs moléculaires et immrgstaint ensuite été comparées avec
celles des indices de croissance et de conditiéédemment mesurés sur les mémes

individus.
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3.1. Croissance et indices de condition de juveniles derbot, Scophthalmus
maximus exposés a des sédiments contaminés: effets demposés
métalliques et organiques

Résumé

Les bioessais de toxicité sédimentaire représemtestoutils indispensables afin de
tester la toxicité et la biodisponibilité des conilaants chimiques dans les sédiments. Les
tests de toxicité qui impliquent des mesures shalés peuvent fournir des informations
pertinentes quant aux effets néfastes des comjpssésiés au sédiment. Parmi les différents
niveaux de réponses analysés, peu d'études sansérgssées aux réponses physiologiques
des poissons en raison de leur manque de spékifista vis des polluants. Pour autant,
I'utilisation d’indices de croissance et de coratitipeut étre opportune dans la possibilité
d’intégrer les différents stress imposés par legarninants sur les organismes. En effet, les
contaminants chimiques peuvent entrainer un chaegediallocation d’énergie qui serait
davantage allouée dans la défense contre les ptdlaa détriment des processus de nutrition
et de croissance. Le principal objectif de cetiedététait d'utiliser certains biomarqueurs
physiologiques afin d’analyser les effets des awmimants chimiques présents dans les
sédiments sur 'état de santé des juvéniles desgoisDes juvéniles de turbot ont ainsi été
exposes pendant 21 jours en condition de laboeatodu sédiment prélevé dans trois stations
du port de Boulogne sur Mer (A, B et C), les mémpes lors de I'expérience de caging, mais
également a du sédiment estuarien de la Seinerdpsmses d'indices de croissance et de
condition ont été évaluées en fonction du degréamgamination en métaux, HAPs et PCBs
observés dans les sédiments, des métaux mesurédedabsanchies et I'estimation des
métabolites d’HAPs dans leur bile.

La bonne condition des turbots dans le traiterdentférence a pu étre validée par la
similitude obtenue des indices de condition engexcmesurés au début de I'expérience et
ceux exposés au sédiment de référence non contaDimére part, la comparaison avec des
turbots de méme taille prélevés dans I'estuairégad@anche, estuaire relativement propre et
représentant une importante zone de nourricenmoighe de la qualité de la condition de
référence. Une augmentation des concentrationsserCé, Pb et V a été observée dans les
branchies des juvéniles exposés aux sédiments less quntaminés avec de plus fortes
différences pour les deux stations les plus intemie port. De méme, une augmentation

significative des teneurs en métabolites biliailddAPs a été effective sur les turbots
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exposés aux sédiments B et C et au sédiment deiri@.SJne concentration plus élevée en
métabolites biliaires d’'HAPs a été mesurée suptéssons exposés au sédiment C, présentant
les plus fortes teneurs en HAPs. Cette augmentdiesrieneurs en métaux et HAPs a la fois
dans les sédiments et les organismes a pu étée raliune diminution des performances
physiologiques des individus exposés. Les dimingtides taux de croissance somatique, de
I'indice de condition de Fulton et du rapport TAG/8nt été significatives chez les turbots
exposés aux quatre sédiments contaminés. De ples,diminution significative de la
croissance récente et du rapport ARN/ADN a été rebsechez les individus exposés au
sédiment C, témoignant de la toxicité plus élevéecelesédiment. Cette diminution des
performances physiologiques des poissons en relatien les concentrations en métaux et
HAPs peut étre interprétée comme une réponse glale changements métaboliques induit
par ces contaminants chimiques. D’'un autre co6té,légere tendance d’'une diminution de
consommation de la nourriture dans les bacs lesqaotaminées peut étre soupgonnée. En
effet, certains auteurs ont pu démontrer une dinunudes activités alimentaires en présence
de contaminants (Stepheasal, 2000; Saborido-Regt al, 2007). De ce fait, les réponses
diminuées de croissance et de condition des turbepsésentent probablement une
combinaison des effets des contaminants sur latstaergétique des organismes assoices a
leurs activités d’alimentation. La similarité deslices de croissance et de condition entre les
turbots exposés au sédiment le plus interne du(@9ret ceux laissés a jeun pendant les 21
jours d’exposition au sédiment de référence témodgnka sevérité du stress chimique induit
par ce sédiment.

De telles réductions de croissance des juvénilpggsentent un risque en situation
naturelle, puisqu’'une modification de croissancetgaolonger la durée de cette période
juvénile. Des poissons avec des croissances dimsngeront plus suceptibles a la prédation et
moins compétitifs pour se nourrir vis-a-vis de poiss plus grands. De plus, les effets
observés au niveau nutrionnel entrainerait undefaibpacité des organismes a endurer des
conditions environnementales difficiles comme lesdadies ou le jeune pendant I'hiver. Ces
résultats suggérent ainsi que la diminution obsemé la performance physiologique des
organismes dans des milieux contaminés pourraihatiguement diminuer leur capacité a
survivre pendant la période hivernale. De plus, Jafeurs plus faibles des indices de
croissance et de condition chez les turbots encdgas la station B par rapport a ceux
exposes en laboratoire a ce méme sédiment, suggdeeneffets additionnels de facteurs
biotiques et/ou abiotiques a ceux des contaminauots les réponses biologiques des
organismes en situation environnementale.
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1. Introduction

Contamination of sediment in coastal areas, calbigedultiple anthropogenic activities, is
considered a major environmental concern for mago@systems. Although emissions into
water and the atmosphere have been reduced, beashasgironmental regulations and the
ban on the production and use of some substanags PE€Bs, DDT, some polybrominated
diphenyl ethers), sediment now serves as a sodrogany contaminants (EPA, 2002; Van
Geest et al., 2010). Indeed, sediments have thenfialt to form associations with several
classes of anthropogenic pollutants, and may noy dwmhction as sinks for chemical
contaminants, but also as sources of such polatdmbugh resuspension of particulate
matter (Viguri et al., 2007; Otte et al., 2008).plarticular, hydrophobic organic compounds
and metals are two important groups of contaminarisese chemical constitution makes
them prone to adsorption by particles. Although osxpe to environmentally relevant
concentrations of these contaminants may not béelgclethal, they have the potential to
induce sublethal effects in a variety of marine argas (Van der Geest et al, 2010). In this
context, toxicology methods have been developedntmitor the effects of sediment-
associated pollutants on organisms, population @mmunities (Luoma and Ho, 1992).
Sediment toxicity bioassays are instruments ofeiasing importance for scientists to test the
toxicity and bioavailability of chemical compounas sediments to organisms. Indeed, one
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method for exposing aquatic organisms to contamchaediment is to place the organisms
with sediment layered on the bottom. It appearddoof great importance to select the
appropriate type of test organisms, as well asajmgropriate life stage, and the relevant
sublethal measurements, based on the route of eseptuisbe assessed.

For several reasons, fish species have attractesidayable interest in studies assessing
biological and biochemical responses to environalecwntaminants (Amara et al., 2009).
Benthic and epibenthic fish are the most heavilpomed to contaminants originating in
sediments, and may integrate several routes of erposy accumulating contaminants
dissolved in water (through gills and skin) andotigh the ingestion of food and sediment.
Moreover, fish often resuspend sediment, increasigg availability of contaminants. In
particular, flatfish appear good model species xamene the effects of contaminated
sediment. Following metamorphosis, flatfish disptaypredominantly benthic life style and
maintain an intimate contact with sediments, whitrey seek shelter, waylay their prey
(Aarnio et al., 1996), and therefore are likely be exposed to sediment-associated
contaminants. Among the different flatfish specikgpot could represent an appropriate
study species, as it lives in shallow coastal aligak/ to be impacted by nearshore activities.
This species is reared in aquaculture and its gyoknd physiology are well known. It has
also a rapid growth, particularly during its juMenstage, and is able to change its physiology
with easily detectable external stressors. Hatchesgluction of turbot has led to an increased
availability of individuals with known exposure tosy, which is an essential element in any
toxicological study (Boisson et al., 1998).

Toxicity tests that involve sublethal measuremdratge been shown to be sensitive and
provide relevant information about the adverseat$f@associated with chemical contaminants
(Jiménez-Tenerio et al.,, 2007). Among the differdavels of responses analysed,
physiological responses to chemical contaminantye haften been ignored by
ecotoxicologists, because they are regarded as lemgyeneralized and too difficult to
measure routinely (Depledge et al., 1995). Howeadence is now emerging that there may
be some advantages in identifying integrated regsottsthe sum of the stresses imposed by
pollutants and natural environmental factors. Meegpfew laboratory studies have examined
the toxicity of contaminated sediment on early fages, despite evidence that juveniles are
more sensitive to contaminants than adults areenllev fish physiological biomarkers, as
growth or lipid storage, may provide the key toegriating various molecular and cellular
responses in an organism with impaired fitness (/@ned al., 2007); these processes must be
functional for juvenile fish to survive and so cdotite to the population’s renewability
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(Depledge et al., 1995). Indeed, a commonly obskersgblethal response of organisms
exposed to chemical contaminants chronically ifi@nge in their energy allocation (Rowe,
2001). In such a way, maintenance costs assoamtecombating chemical toxicants would
be expected to ultimately reduce growth, and serexal decrease in juvenile fish condition.
The main objective of this study was to use somsie fihysiological biomarkers to analyse
the potential adverse effects of contaminated sewlisn Juvenile turbots were exposed in
laboratory conditions to different contaminated sezhts from a highly industrialised
harbour (Boulogne-sur-Mer) and from an anthropogéfriench estuary, the Seine. Several
fish growth and condition indices were analysedoediog to the sediment chemical
contamination, the metal concentrations in gills #mel estimation of PAH metabolites in
their bile. We used growth rates (somatic and egtoh from otolith microstructure),
RNA:DNA ratios, morphometric (Fulton’s K conditionindex), and lipid
(triacylglycerols:sterols ratio, TAG:ST) conditiandices to estimate the health status of

turbot related to the level of chemical contamiorain sediments.

2. Material and Methods

This experiment was conducted in accordance withroigan Commission
recommendation 2007/526/EC, on revised guidelimestie accommodation and care of
animals used for experimental and other sciengifiqpposes. The University of Littoral Cote
d'Opale is authorised to conduct experimentationaaimals in its capacity as a certified
establishment; according to the administrative oNfeB62-160-2.

2.1. Sediment collection

Sediments were collected from different sites ledaalong the French coast of the
Eastern English Channel at the same time in Fepr2@t0. These sediments were sampled
from three stations in a harbour in northern Fra(@eulogne-sur-Mer: BSM); from an
anthropogenic French estuary (the Seine) and froafiesence site (Fig. 1). The BSM harbour
is an intensively developed and industrialised harbimnpacted on by municipal and
industrial discharges, fishing and shipping adtgit and marinas. The sediment was collected
using a Van Veen grab (250 cm? sampling area) neetldifferent locations in the harbour:
station A in the front, and stations B and C in timeer part. Estuarine inter-tidal sediment

was collected at low tide from the north bank &f 8eine estuary. The Seine basin currently
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accounts for 25% of French agriculture, 25 to 30%-m@nch industrial activity and 23% of
the French population. The last sample was takéomatide from Wimereux beach, used as
the reference site. For each of these five locafiabout 12 L of sediment were collected and
put into polyethylene bags. Sediments were not digvewever, large sediment particles and
organic debris were removed. About 10 L were statedC until the experimental assay and
2 L were frozen at -20°C for sediment analyses. irBext exposure was initiated

approximately two weeks after sediment collection.

‘wf"’ﬂ

Eastern English
Channel

REF
Boulogne
Harbour

Boulogne
Harbour

Sejne estuary

adkm

Fig. 1 (Figure 55) : Locations of the three seditreampling sites (Reference, the Seine estuary and
harbour of Boulogne sur Mer) and the three statinrise harbour (A, B and C).

2.2. Sediment exposure conditions

Four month old turbotsScophthalmus maximu@veight : 6.83 + 0.72 g) were obtained
from a hatchery (France Turbot) and acclimatisetiva clean tanks (160 L) in semi-static
conditions for two weeks. The water was aeratetl wit pumps and the photoperiod was set
at a 10 h light and 14 h dark cycle. During acctiorg the water temperature was 14.3 + 0.8
°C, and the fish were fed with a commercial fishdmnce a day. The daily feeding amount
was maintained at approximately 1% of the totdh figeight. Before the beginning of the
experiment, each fish was anaesthetised in a 200 2-phenoxyethanol solution, weighed
(0.01 g accuracy), measured for total length (1 aecouracy) and individually marked (Visual
Implant Tag, 1.2 mm x 2.7 mm, Northwest Marine Trealbgy).

The experimental 21-day assay consisted of a statier system of 37 L capacity glass
tanks, in which 5 L of sediment and 25 L of cleaawsater were allocated. The assay was
performed in duplicate for the five different seéimbs, thus ten tanks were used. Sediments

were homogenised and allowed to settle 48 h befoee beginning of the assay. The
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conditions of treatment remained the same as tloss applied during the period of

acclimation. Fifteen tagged fish were randomlyrdisted in each tank (30 per treatment) and
fed with a commercial fish food once a day. In ortte maintain an acceptable quality of

overlying water, a daily water change (1/3 of totater volume) was performed, and water
parameters (temperature, salinity, pH, oxygen angidity) were monitored every day before

the water renewal.

Fifteen fish were sampled before exposure to thiemsmt to establishyithe background
level of the different biological parameters) arftta7 and 21 days of exposure. Another
group of fifteen fish (7-8 per duplicate tank) waampled per treatment group and
anaesthetised with 2-phenoxyethanol. The turbotee videntified (tagged), weighed and
measured. Their bile was sampled, frozen in liquidogen and preserved at -80°C. Their
gills and muscles were sampled and stored at -20their otoliths (sagittae) were extracted

and preserved in ethanol (95%).

2.3. Additional starvation assay

Complementary to the contaminated sediment exppsarestarvation assay was
undertaken to analyse the responses of physioldgicaarkers under severe stress. Two 37
L glass tanks were used in which 5 L of the refeeesediment were allocated. A number of
24 tagged turbots were distributed in each dumidank. Experimental conditions were
strictly identical to the sediment exposure assay, these fish were not fed during the
experiment. Twelve fish (6 per duplicate tank) wsaenpled after 2, 7, 10 and 21 days. The
fish were anaesthetised, weighed and measured. [d&dusmd otoliths were sampled as

previously.

2.4. Sediment analysis

Sediment samples were analysed to determine graetrlp, organic matter contents,
metals, PAHs and PCBs contents.

The grain size distribution was analysed using serlaBeckman—Coulter LS 230. A
classification was established using the proporabrlay (< 4 um), fine silt (4 — 20 um),
coarse silt (20 — 50 um), fine sand (50 — 200 pmgdium sand (200 — 500 pm) and coarse
sand (500 — 2000 pum).
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For the measurement of total organic matter (TOM,gh, the sediment samples were
dried at 60 °C for 24 h and subsequently bakedb@t°€ for 5 h (Luczak et al., 1997). The
total organic carbon (TOC) and total organic nigme@TON) contents were determined using
a CHNS analyser (NA-2100, CE instruments).

In order to determine selected metals (Al, Cd,@r, Mn, Ni, Pb, V and Zn) in the total
and bioavailable fractions, the sediments wereddrniea oven at 40 °C to constant weight and
then ground into powder. For the determination asblt metals, about 0.250 g of ground
sediment were digested with HF (Suprapur, MercK)l4t °C for 48 h followed by a mixture
of concentrated acids HCI:HNQ(3:1, v:v, Suprapur Merck) at 120 °C for 24 h. ghi
operation was repeated once. Metals associated tivehreactive fractions of sediment,
considered as bioavailable fractions, were estichateng the method of Huerta—Diaz and
Morse (1990). The reactive fraction shows values pamable to the sum of the first three
reactive fractions in the Tessier extraction sch€hessier et al., 1979). The reactive fraction,
such as metals extracted by HCI 1 M, comprises efamexchangeable and linked to
carbonates, partially to oxy—hydroxides of Fe—Mmg &0 acid volatile sulfides (AVS). About
0.5 g of sediment was leached during 24 h with 20ain1 M HCI (Suprapur, Merck). The
total and extractable heavy metals were measurethduyctively coupled plasma—atomic
emission spectrometry (ICP-AES, VARIAN Vista Projah view). For quality assurance,
reagents blanks, sample replicates and standagtenele materials (MESS-3 and PACS-2,
National Research Council Canada) were used tess®tbe accuracy and precision of the
analyses. In all cases, the recovery efficiency better than 85% for the total digestion of
standard reference materials.

The extent of sediment contamination was assessed) the enrichment factor (EF)
(Salomons and Forstner, 1984; Windom et al., 1988jnmonly, normalization of the metals
to a conservative element such as Al is employeshasdex (EF) to evaluate anthropogenic
influences to the sediments. The EF is define®ls (X/Al)sampie/ (X/Alpackgrouna Where
(X/ADsampieis the metal to Al ratio in the sample of interastl K/Al)packgroundiS the same ratio
in the upper crustal material (Taylor and Mc Lenni®95). According to previous studies
(Birth, 2003; Han et al., 2006), EF < 2 indicatediment uncontaminated by metals (crustal
origin), 2< EF <10, moderately contaminated, EF G slgnificantly contaminated (non-
crustal source).

The persistent organic pollutants, including PABRA’s 16 priority PAHs) and PCBs (7
congeners: 28, 52, 101, 118, 138, 153, 180) weab/sed. Briefly, organic compounds were
extracted from 2 g of dried sediment by a microwaven (120 °C for 15 min, 1200 W),

187



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

assisted with a 40 mL mixture of acetone and hexarie v:v). The solvent was evaporated
under a stream of nitrogen in a TurboVap, and tbhencentrated to 1 mL of hexane.
Simultaneous determination of PAHs and PCBs wasfopeed on a gas
chromatography—-mass spectrometer (GC-MS, VARIAN, &00 — 1200 MS TQ). A
ZB-MultiResidue column (30 m, 0.25 mm, 0.25 um) wasd (Phenomenex). Identification
of PAH compounds and PCB congeners was based arothparison of their GC-retention
times and their mass spectrum, with appropriatesiddal standards.

A way to assess sediment toxicity is the use of arairtation sediment quality
guidelines. Long et al., (1995) identified two gelide values: the effects range—-low (ERL)
and the effects range-median (ERM). Concentratiab®ve the ERL, represent a
possible—effects range within effects would occaaligroccur. The concentrations above the
ERM values represent a probable—effects range mihiich effects would frequently occur.
In the present study, chemical contaminant contiensediments were analysed according to

theses guidelines.

2.5. Biological analysis

2.5.1. PAH metabolites in bile

Bile samples were diluted 1:3000 times in 95% ethaaod, fixed wavelength
fluorescence (FF) was measured at the excitatioeggon wavelengths 343/383nm and
380/430. By Fha3/3s3 and Flgouzo mainly pyrene and benzo(a)pyrene type metabodites
detected (Aas and Klungsoyr, 1997). The two fluceese intensities were summed up and
the relative PAH metabolite detection was expresseah arbitrary unit of fluorescence.

2.5.2. Growth index

Turbot specific growth rates in weight (% per desgre estimated as :

GW = 100(1n Ws — In Wi)/(to—t 1),

where (M) and W,) are fish total body weight at timetg)((beginning of the experiment) and
t2 (time of collection). Similarly, the specific grotwrate in length was estimated as :

GL= 100@n L2 —1In L]_)/(tz—t]_),

188



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

where (;) and (,) are fish total length at timeg)(and (;) respectively.

The recent growth index (RG) was determined by om&ag the width of the peripheral
daily increments of the otoliths. We used the widthlthe daily otolith increments from the
previous 5 days before the end of the experimerdnagdicator of recent growth (mean
distance between the margin of the otolith backht 5th ring). Sagittae were cleaned and
photographed to determinate the diameter, the péemand the area of each otolith. Then,
they were mounted on a glass slide in thermoplastiment (Crystal Bond). Sections of
sagittae were obtained by polishing them on batbssivith grinding paper of decreasing grit
sizes (5 to 0.1 um) until increments at the outigreewere visible. Otoliths were etched for 30
sec with 0.1 M EDTA and analysed under transmiligiat, using a video system fitted to a
compound microscope. All the measurements were dlomg the same axis (anteroposterior)
using an Image Analysis System (TNPC, 5.0, NEOST&E increment measurement was
repeated three times by the same reader at diffeénéerval of time and the mean was

calculated.

2.5.3. Condition Indices
We estimated three health indices in turbot expdsesbdiments at tand §; and in the

fish sacrificed at the beginning of the experimg@g)t RNA:DNA ratio and TAG:ST ratio as
indicators of nutritional status, and Fulton’s Knddion index as an indicator of the general
well being of the fish. This latter morphometridéx assumes that heavier fish, for a given
length, are in better condition. We calculated énik K condition index with the formulak

= 100W/L3), where W) is the body mass (mg) anid) (s the total length (mm).

The procedure used to determine RNA and DNA comaBahs in individual fish was
based on the Clemmesen method (1988). Nucleic agds measured on muscle fragments
(0.05 g) by homogenizing the sample in ice—coldsFEDTA buffer (0.05 M Tris, 0.1 M
NaCl, 0.01 M EDTA, pH 8.0) with proteinase-K (pro}-&nd sodium dodecyl sulfate (SDS).
Nucleic acids were extracted by purification steyoiving phenol:chloroform:isoamylalcohol
(Amara et al., 2009). The quantity of RNA and DNAasv determined by the
fluorescence—photometric technique, using a smeantiicleic acid fluorescent dye—ethidium
bromide (Sigma—Aldrich Chemicals, France) (Amaralet2009).

The third health index was a lipid storage indesdohon the ratio of the quantity of
triacylglycerols (TAG; reserve lipids) to the quiniof sterols (ST, structural lipids) in the
fish. The amount of total lipids in each individwaas measured on a sample of lyophilised
muscle (0.07 g). Lipid extraction was conductechgghe method of Bligh and Dyer (1959)
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slightly modified as described by Amara et al. (20Qipids were extracted using a mixture
of water:chloroform:methanol (1:1:1, v/iv/v). TAGsidhsterols were separated from other

lipids by performing thin layer chromatography (T).C

2.5.4. Metal analysis in gills
Because of the low quantity of juvenile fish gits metal analysis, due to the small size

of the juveniles, the gills of five fish were podlend thus three samples of gills were
analysed for each condition. The gills were ringéth Milli-Q water, mixed and lyophilised
for analysis of metal concentrations. Samples whkgested with HN@ (65%, Suprapur
Merck) at an ambient temperature for 24 h, and #tel00 °C for 4 h. Metal concentrations
were determined by inductively coupled plasma-mgssctrometry (ICP-MS; VARIAN
820). Standard curves were used to determine battandl Zn, whereas a standard addition
technigue was applied for the resolution of magsfilects to calculate As, Cd, Co, Cr, Cu, Ni,
Pb, Se & V. International certified standard (DORBINRC Canada) was used to control the

accuracy of the analytical procedure.

2.6. Statistical analysis

Statistics were performed with XLSTAT 2007. Compan of biological parameters
between the five exposure conditions were analysigld one—way ANOVA, followed by
post—hoc Tukey tests. If biological data did not poymwith the parametric assumption of
normality (Shapiro-Wilk tests) and homogeneity ofiaace (Levene tests) after various
transformation techniques were tested, the nonapatrec Kruskall-Wallis test and
Mann-Whitney U test for post hoc pairwise comparssarere used. These non—parametric
tests were also used to analyse differences inl ie@ccumulation in gills. Using data from
all the individuals collected, a Pearson product mointorrelation matrix was computed to
test the strength of the relationships betweenvéi@bles measured. A principal component
analysis (PCA) was performed with data means focheaondition to evaluate the
contributions of chemical and physiological biomaskén the explanation of variations

between exposure conditions.
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3. Results
3.1. Environmental parameters

No mortality was observed in any of the exposuri&ksa Temperature, salinity, pH and
oxygen levels were constant and similar in theed#ht exposure tanks throughout the
experimental assay. Sediment grain size distributi@as different between the reference
sediment, which was sandy,whereas, harbour andresusediments were mainly composed
of mud (Table 1). The turbidity was low in referertanks (6.14 + 3.74 NTU), varying from
214 + 96 NTU in the A sediment tanks, to 398 + NPAU in the Seine sediment tanks. This
difference of turbidity could be related to the pital properties of the sediment. TOM, TOC
and TON were also lower in the reference sedimmpared to the other sediments. These
three organic compounds increased from A to C harlsediments, and the Seine estuary
sediment showed values similar to the A sediment.

No measurable PCB congeners were detected abover@&g' in any of the sediments
tested. As expected, the reference sediment wase#st concentrated in both metal and
PAHs compounds (Table 1). Among the three harbedinsents, the A sediment located in
front of the harbour, presented the lowest coneéintis in metals, (which were however
three times higher than in reference sedimentfy wid PAHs being detected. The B and C
sediments showed different levels of contaminadamong metals. The B sediment showed
the highest levels of Cd, Mn, and Pb, which wergraxmately 16, 33 and 12 times higher
than reference sediment, respectively. In conti@stand Zn were more abundant in the C
sediment, with concentrations respectively 140 4Bdimes higher than those measured in
the reference site were. All metal concentratioesevhigher in the Seine sediment compared
to the A sediment, but they remained lower thantiée other harbour sediments, except for
the chromium concentration, which was of the santdkeroof magnitude. EF values confirm
that a moderate contamination (EF > 2) is presenhe inner harbour area for Cu, Mn, Pb
and Zn and the difference of metal contaminatiamben B and C sediments (Table 2). High
ratios (EF > 10) were found for Cd for Seine antbbar sediments.

Concerning organic compounds, higher total PAH eatrations were found in the C
sediment (2.44 + 0.95 mg.Kycompared to the B one (1.27 + 0.50 mgkdrhe total PAH
concentration measured in the Seine sediment (*.6864 mg.kg) was between those
measured in the B and the C sediments. Among ffereht aromatic compounds detected in
this sediment, PAHs with intermediate-high molecwaight were dominant.
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Table 1 (Tableau 23) : Meant (SD) abiotic parameters, sediment metal, PAHs andsPC
concentrations (mg.Kgdry weight) in the five sediments (Ref, SeineBAand C).
TOM, TOC, TON: Total Organic Matter, Carbon or Mijen concentrations. ERL and ERM
guidelines values defined by Long et al. (1995)aise presented’)(Concentration that exceeds the

ERL
Concentrations in sediment
REF Seine A B C ERL ERM

Turbidity (NTU) 6.14+ 3.74 398t 124 214+ 96 391+ 196 216 77

TOM (mg.gY) 241+0.04 57.A#1.0 41.8t 0.7 116+ 2 155+ 3

TOC (mg.g") 1.89+0.11 15.3:t0.9 9.42+ 0.55 272+ 1.6 43.9t 2.6

TON (mg.g") 0 2.38+ 0.05 1.34: 0.03 4.68:0.11  3.95 0.09

Mud (%) 0 83.8+6.2 83.2£ 6.0 91+ 1.8 90.2 2.1

Sand (%) 100+ 2.61 16.2 35 16.8: 4.3 9.04 1.4 9.8 1.9

Metals
Cd <0.1 0.62+0.11 0.26t 0.03 1.6+ 0.100 0.97+£0.02 1.20 9.60
Cr 498+ 0.23 40.3 1.4 15.5+ 0.7 37.3t 0.3 41.1+ 1.0 81 370
Cu 0.67+£0.02 15.50.1 3.73t 0.09 16.%t 0.1 94.1+ 1.8 34 270
Mn 52.1+1.15 396t 7 124+ 1 1758+ 17 543+ 12
Ni 1.36+0.06 10.3t 0.3 4.55¢+ 0.13 12.5£ 0.2 14.6+ 0.3 20.9 51.6
Pb 3.56+0.04 23.4t0.5 7.51+ 0.02 42.6t 0.4 32.8t 0.9 46.7 218
\Y, 472+ 0.1 36.0£ 0.7 17.8+ 0.2 52.7+ 3.8 66.4 1.6
Zn 6.39+0.34 73.9+2.8 22.8t 0.5 161+ 2! 273+ 19 150 410
Al 9810+ 370  2670QG:t 200  1417G: 160  2924Gt 600 3205Q: 1200

PAHs
Naphtalene <0.05 0.07+0.03 <0.05 <0.05 0.05+0.02 0.16 2.10
Acenaphtylene <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 0.04 640.
Acenaphtene <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 0.02 0.50
Fluorene <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 0.02 0.54
Phenanthrene <0.05 0.12+0.02 <0.05 0.10+£0.01 0.13:0.02 0.24 1.50
Anthracene <0.05 0.07+0.02 <0.05 <0.05 0.13+0.04 0.09 1.10
Fluoranthene <0.05 0.20+0.04 <0.05 0.17+0.03 0.22t0.04 0.60 5.10
Pyrene <0.05 0.17+0.03 <0.05 0.12+£0.02 0.25:0.04  0.67 2.60
Benzo(a)anthracene <0.05 0.14+0.01 <0.05 0.12+0.01 0.19+0.02 0.26 1.60
Chrysene <0.05 0.16+0.03 <0.05 0.13+0.03 0.46:0.094 0.38 2.80
Benzo(b)fluoranthene <0.05 0.22+0.10 <0.05 0.16£ 0.8 0.31+ 0.15
Benzo(Kk)fluoranthene <0.05 0.07+0.01 <0.05 0.06+0.01 0.1+ 0.02
Benzo(a)pyrene <0.05 0.09+0.06 <0.05 0.09+0.06 0.12:0.09 0.43 1.60
Indeno(123-cd)pyrene <0.05 0.15+0.02 <0.05 0.11+0.02 0.2% 0.03
Dibenzo(a.h)anthracene <0.05 0.07+0.05 <0.05 0.12+0.09 0.12+0.09¢ 0.06 2.60
Benzo(ghi)perylene <0.05 0.10+0.01 <0.05 0.09+0.01 0.14+0.01
Total PAHs 1.63+ 0.64 1.27+0.50 2.440.95

To evaluate sediment toxicity, Table 1 also givhs tevels of two contamination

sediment quality guidelines for some elements. Agnitie five sediments, the Seine, B and C

sediments presented at least one compound conoemtrabove the ERL values.
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Dibenzo(a,h)anthracene concentrations exceedddRhevalue for the three sediments, Zn in
both harbour sediments, and Cu, anthracene andayonly in the C sediment.

The percentage results of bioavailable metals & sbdiments collected in the five
locations are given in Table 2. The reactive fawdi of Cd, Cu and Pb were not detected in
the reference sediment due to their low contentiensediment total fraction. Differences in
bioavailability among elements appeared similar agritve sediments sampling: Cd, Mn and
Pb showed a strong affinity with the acid-solulskection, which represented more than 60 %,

while Cr, Ni and V remained lower than 40 %.

Table 2 (Tableau 24) : Percentage (%) of metalemiatly reactive towards biota and Enrichment
Factor (EF) values for the five sediments (Refn8gh, B and C).

REF Seine A B C
EF
Cd 6 15 19 45 25
Cr 1 3 3 3 3
Cu 0 1 2 2 9
Mn 1 1 2 8 2
Ni 1 1 2 2 2
Pb 1 2 4 6 4
Vv 1 2 2 2 3
Zn 1 2 3 6 10
Reactive fraction (%)
Cd - 63 83 82 85
Cr 18 25 20 20 18
Cu - 71 66 76 93
Mn 56 62 65 70 63
Ni 22 38 40 37 40
Pb - 89 73 95 96
Vv 31 22 35 30 33
Zn 80 73 72 66 46

3.2. Metal concentrations in gills

The fish exposed for 7 days to sediment colleatetie three harbour stations, presented a
significant increase in Pb and V concentrationthair gills compared tg{Table 3). Cobalt
concentrations were also significantly higher ie tills from fish exposed to both harbour
sediments compared t§ No major differences in metal concentrationshia gills at $; were
observed compared t@ A significant increase of Pb, V and Co was obsém the harbour
stations. The fish exposed to the Seine sedimen2Xadays, presented significantly higher

levels of Co concentrations. Arsenic concentratiovexe significantly higher in turbot
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exposed to the A and B harbour sediments, as cadpar . Cd, Cr, Cu, Mn and Zn

concentrations were not higher in the gills fromhfiexposed to contaminated sediments at

either exposure times, even if they presented réifitelevels of concentrations in the five

conditions.

Table 3 (Tableau 25) : Meart (SD) metal concentrations (mg.kgdry weight) in gills of turbot
exposed to the five sediments (Ref, Seine, A, B @hdluring 7 days (a.) and 21 days (be):(t
reference status). n=3),((), A, ), (), ©) represent significant difference (p < 0.05) corepato
“to", Seine, A, B and C respectively.

Metals Concentrations in gills {}
b REF Seine A B C

As 1.18+ 0.04 1.24+ 0.17 1.24+ 0.15 1.53:0.19 1.39+ 0.11 1.37 0.12
Cd 0.11+0.01 0.11+ 0.01 0.13t 0.01 0.11+ 0.01 0.11+ 0.01 0.12+ 0.02
Co 0.18+ 0.02 0.22+ 0.02 0.24+ 0.01 0.22+ 0.01 0.27 0.0°%* 0.27+0.02
Cr 1.26+ 0.02 1.4+ 0.06 1.03t 0.03 1.04t 0.35 0.99+ 0.01 0.98+ 0.18
Cu 3.14+ 0.03 3.73 0.75 3.05t 0.17 3.08t 0.09 3.04t 0.11 3.63t 0.21
Mn 158+ 17 188+ 8.6 163t 15 172+ 7 193+ 22 188+ 3
Ni 2.86+1.17 1.91+ 0.12 1.73t 0.28 1.77 0.08 1.78 0.10 1.87 0.14
Pb 0.13+ 0.09 0.19t 0.02 0.25t 0.03 0.64 0.04* 1.02+0.20* 0.61+0.12*
Se 3.09+0.12 2.83t 0.23 3.35: 0.28 3.4% 0.65 3.45t 0.33 3.1+ 0.33
Vv 0.63+ 0.04 0.69 0.01 0.75+ 0.07 2.03t 0.08"** 1.80+0.17 1.76+0.17
Zn 97.8+ 8.5 101+ 3 93.4+ 9.8 92.9+ 3.49 94.1+ 6.2 98.0+ 7.9
Metals Concentrations in gills £1)

o REF Seine A B C
As 1.18+ 0.04 1.29+ 0.04 1.37% 0.14 1.65t 0.19 1.75+ 0.50 1.18+ 0.06
Cd 0.11+0.01 0.08t 0.02 0.09t 0.01 0.06t 0.01 0.09t 0.02 0.0 0.01
Co 0.18+ 0.02 0.19t 0.02 0.26t 0.0°  0.21+0.02 0.34 0.12%  0.27+ 0.04*
Cr 1.26+ 0.02 1.16+ 0.44 1.65 0.41 1.48t 0.46 2.26t 0.92 2.30t 0.97
Cu 3.14+ 0.03 3.64t 0.76 3.63t 0.47 3.12+ 0.83 4.05t 1.64 3.76t 0.54
Mn 158+ 17 168t 2 170+ 12 161+ 14 224+ 91 174+ 9
Ni 2.86+1.17 1.75 0.23 2.18t 0.27 2.11+ 0.61 2.69 1.35 1.90+ 0.24
Pb 0.13+ 0.09 0.16+ 0.05 0.42+ 0.04 0.53: 0.16 1.230.44*  0.58+0.16"
Se 3.09+ 0.12 3.1 0.21 3.34+ 0.22 3.23+ 0.55 4.0+ 1.20 3.00t 0.07
V 0.63+ 0.04 0.68t 0.07 0.90t 0.05 1.7# 0.1t 227+068' 1.67+0.19
Zn 97.8+ 8.45 101+ 6 101+ 7 101+ 7 124+ 47 102+ 16

3.3. PAHs metabolites in bile

Whereas low fluorescence was detected in the tola the fish exposed to the reference

and the A sediments at both exposure times, afgigni increase in fluorescence signals was
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observed for those fish exposed to the Seine, BGaeddiments (Fig. 2). The turbot exposed
to the sediment from the innermost station of taebbaur (C), displayed significantly higher

bile fluorescence signals, compared to the fouerosediments.
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Fig. 2 (Figure 56) : Differences in relative PAH tadeolites in bile from turbot exposed to the five
sediments (Ref, Seine, A, B and C) duringd7 ( ) 2bdq@) days. Data represent mearSE) relative
PAH metabolites fluorescence in bile. n=19, ¢), @), ), (), ¢) represent significant difference (p
< 0.05) compared togt, Seine, A, B and C respectively.

3.4. Physiological biomarkers

The fish exposed to the reference sediment foryg-daowed a positive GW. Fish from
the other treatments lost weight (Fig. 3). Thisslo$ weight was significantly higher in the
fish exposed to the C sediment, compared to otbetaminated sediments. Similar results
were observed following the 21-days exposure, lth global higher GW values compared
to t7, and a weight gain observed in the fish exposettiéoA sediment. The specific growth
rate in length (GL) was significantly lower in tlish exposed to the four contaminated
sediments compared to the reference sediment, foigpwoth exposure times. Those fish
exposed to the C sediment had generally not growlength and presented significantly
lower GL compared to the Seine and the A sedimétdsdifference in turbot recent growth,
estimated by the five last otolith daily incrememss observed between the fish exposed to
the reference, Seine, A and B sediments. On ther didind, a decrease in recent growth was
found in those fish exposed to the C sediment, whi@as significant compared to those

exposed to the A sediment.
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Fig. 3 (Figure 57) : Differences in the specifiogth rate in weight (GW), length (GL) and the neice
otolith growth (RG: obtained by the last five otblincrements) of juvenile turbot exposed to tive fi
sediments (Ref, Seine, A, B and C) aftel7 ( ) ahd@® days (meat SE). n=15. 9, (), A, ¢, (),
(), ©) represent significant difference (p < 0.05) coregato “t”, Seine, A, B, C and starved fish,
respectively.
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Fig. 4 (Figure 58) : Differences in the Fulton’sciindition index, the RNA:DNA ratio and the lipid
index (TAG:ST ratio) from turbot exposed to theefisediments (Ref, Seine, A, B and C) durin@7 ( )
and 21 M) days (meah SE). n=15. 9, (), A, &, (), ©), € represent significant difference (p <
0.05) compared toot, Seine, A, B, C and starved fish, respectively.
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For both exposure times, the reference fish showahidar K index to thegtfish (Fig. 4).
Following 7 days exposure, the fish exposed tcdShiee and the three harbour sediments had
a significantly lower K index compared to thereference. Ati, the K index of fish exposed
to A sediment was no longer different from the refiee fish. A gradual significant decrease
of the K index was observed in thg fish exposed to the Seine, B and C sediments,
respectively compared to the reference fish. Naoiaant difference in RNA:DNA ratio was
observed in the fish exposed to the reference,eSéirand B sediments. On the other hand,
those fish exposed to the C sediment presentedyrafisantly lower RNA:DNA ratio
compared to the reference fish. A decrease of #h&:$T ratio was observed in the fish
exposed to the four contaminated sediments, andiebeease was significant for those fish

exposed to the three harbour stations sedimentgarech to 4 fish.

3.5. Starvation effects on physiological perforneanc

When starved, fish presented a weight loss withdays, and stopped growing in length
after 7 days. A significant decrease in Fulton’sdfdition index was observed after 10 days
of starvation compared to thgfish (Table 4). RNA:DNA and TAG:ST ratios measuiat
the starved fish were significantly lower only folling 21 days of starvation compared to the

fed fishes.

Table 4 (Tableau 26) : Comparison of specific glowdte in length (GL) and in weight (GW),
Fulton’s K index, RNA:DNA ratio and TAG:ST ratio @¢an + SE) for turbot starved at &, t;o and
t,;. Reference turbot values are also presentegl gtand §; n=12. 6 and f) represent significant
difference (p < 0.05) compared t@™and “reference” respectively.

Sample time  Condition GL GW K RNA:BN TAG:ST

to 1.60+0.02  4.44+0.28 2.49+0.44

6 Fed - - - - -
Starved 0.19+£0.31 -0.33+0.10 1.53+0.02 3. M52 1.20+£0.42
Fed 046 +0.06 0.87+0.10 1.57 £0.02 5.52 +0.43

t Starved 0 -0.50 +0.67 1.59+0.02 5.03+£0.36 2.22 +0.73
Fed - - - - -

110 Starved 0 -0.69 £ 0.07 1.49 +0%2 4.11+0.29 2.36 +0.81
Fed 0.27+0.03 0.89+0.09 1.62 £ 0.02 490 +0.321.91 £ 0.53

te1 Starved 0 -0.49+0.02 1.44+0.02* 281+03% 057+0.1%"
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Growth rates, recent growth and Fulton’s K conditindex of the fish exposed to the C
sediment, presented values in the same order ofitodg as the starved fish. The significant
decreases of RNA:DNA and TAG:ST observed in thk &gposed to the C sediment were

slightly lower than those measured on the starigid f

Table 5 (Tableau 27) : Pearson’s correlation betwggewth indices (specific growth rate in length
(GL) and weight (GW) and recent growth (RG)) anddition indices (Fulton’s condition Index (K),
RNA:DNA and TAG:ST ratios) measured in turbot exgub$o the five sediments (Ref, Seine, A, B
and C). n=75. Significant correlation for p* < 0,@8* < 0.01 and p*** < 0.001.

GW GL K
GL 0.68** -
K 0.43***  0.17 -
ARN:ADN 0.26* 0.04 0.02

A.

GW GL RG K RNA:DNA
GL 0.71% -
RG 0.09 0.142 -
K 0.84***  0.51 -0.04 -
ARN:ADN 0.19 -0.01 -0.02 0.08 -
TAG:ST 0.25* 0.12 -0.10 0.26* 0.03

3.6. Relationships between physiological biomarkers

The two specific growth rates (GW and GL) were digantly correlated with each other
and K indices were significantly correlated with G{Wable 5). Theses correlations were
stronger ats compared to;tOn the contrary, RNA:DNA ratios were significandgrrelated
with GW only at . TAG:ST ratios were weakly but significantly cdated with GW and K
indices.

The two first axes of the PCA allowed the explasratf 93.02% of the global inertia in
the data with mean explanations for the first ai§.69%) (Fig. 5). The first axis
differentiates on its right-hand side, the five seelt exposure conditions according to the
global chemical contamination, and on its left, thelogical parameters. When exposure
condition were projected on this axis, physiologitdomarkers appeared to decrease
gradually with the level of chemical contaminatisom the reference, A, Seine, B and C
exposure conditions, respectively. No major diffeein contributions was observed between

variables (comprised between 3.29 % and 8.12 %jalMmd PAH contaminations were the
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main factors on the second axis, which allowedoudigtinguish the B and C sediments. This
distinction could be explained by the highest abotions of Mn (23.1 %), Cu (13.4 %) and
Cd (10.2 %).
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Fig. 5 (Figure 59) : PCA based on physiologicainiokers (specific growth rate in length (GL) and
weight (GW), recent otolith growth (RG), Fulton’sralition Index (K), RNA:DNA and TAG:ST
ratios) of turbot exposed to the five sedimentsf,(Beine, A, B and C) after 21 days in relation to
sediment chemical contamination (metals and toA#l$).

4. Discussion

In the present study, the effects of contaminaggtingents from an important harbour in
northern France, and from an estuary with humanaathpthe Seine, were analysed on
juvenile turbot growth and condition. Accordingdontamination sediment quality guidelines
identified in Long et al. (2005), the referenceiseht has good criteria of sediment quality,
thus validating its reference status. On the coptissediments from harbour stations B, C, and
the Seine estuary, corresponded to polluted ma®aements in which some metals and/or
PAHs compounds exceeded the ERL (effects range-tpugdelines. The reference turbots
showed a Fulton’s K condition index similar to tor® of the same size (ou: of similar size)
sampled in an estuary in northern France, the Can(data not shown); considered as a
relatively clean estuary, used as a nursery grdyyndumerous fish (Selleslagh and Amara,
2008). This similitude of K index shows the relativ good health of fish exposed to the
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reference sediment. On the contrary, the exposujevehile turbots to the harbour and the
Seine sediments, led to a decrease of their bicddgerformance. Indeed, turbot growth and
condition indices decreased with the level of cloainicontamination. As a decrease of
growth and condition indices were observed in m@tatvith the chemical contamination in
sediments, a dose-dependent effect of chemicalaconation on fish health appeared
evident. Fish exposed to the most contaminatedmssdi showed growth and condition
indices values similar to the starved fish. Thimikrity suggested the severity of the

deleterious effect of such contaminated sedimertidot health.

4.1 Sediment contaminants vs contaminants in fish

Chemical concentrations in sediment were simildhése measured in previous studies in
the same harbour (Berthet et al., 2003; Amara.e2@07) and in the Seine estuary (Cachot et
al., 2006; Amara et al., 2009). The absence ofctltéee PCBs in all the sediment samples
suggested that PCB contamination was unlikely toabplausible factor influencing the
response of turbot fish in our experiment. The lightents of metals in the harbour sediment
could have been a result of the proximity of metgiical activities. In particular, the high
manganese contents could have been the consequéntee activities of a former
ferromanganese factory. The metal contaminatiothef Seine sediment was intermediate
between harbour sediments A and B. In the Seingagstthe metallic contamination was
related to the effluents from the upstream Patigmirarea, and local inputs from the heavily
industrialised Rouen and Le Havre regions. Thesepemisons of metal concentrations with
the reference sediment could be influenced by tiféerence of granulometry and
mineralogical composition since metal have a pesfeal affinity with muddy sediment
(Forstner,1989; Loring, 1991). However, the noralon with Al, confirms the metal
contamination in those investigated areas. Bioactaton patterns of metals in fish tissues
can be used as selective indicators of environrhemégal contamination (Sultana and Rao,
1998). In particular, gills are the first organ lte in contact with water and resuspended
sediment particles, so they can be relevant sitésteraction with metals (Fernandes et al.,
2007). On the other hand, fish gills are able touawlate chemicals that were taken up by
other exposure routes, due to their position betvtbe venous and arterial circulation, thus
receiving nearly all of the cardiac output (Leviewed Oris, 1999). It is documented that fish
gills respond earlier than the kidney and liver emfield contamination exposure (Ahmad et
al., 2004; Santos et al., 2004). In the presemlystigher concentrations of As, Co, Pb and V
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were observed in turbot exposed to most contamdnageliments, with higher significant
increases in turbot exposed to the two innermaditvemnts of the harbour. Gills have been
considered as a more sensitive organ than livgrorese for arsenic in field tilapia (Liao,
2005), and a similarity of Pb and Co with calciumtheir deposition and mobilisation from
gills has been observed in previous studies iul fish (Masoud et al., 2007) and under water
exposure (Richards and Playle, 1998). As and Plinpano known role in biological
systems, are toxic even in trace amounts. Conyergahadium is beneficial to normal cell
growth (Colina et al., 2005) and cobalt acts as-factor for several enzymes (Richards and
Playle, 1998). However, theses metals could prodde effects at high concentrations. At
higher concentrations, vanadium can become toxgelis, inducing several injury effects on
specific target organs, lipid peroxidation and clengn haematological and respiratory
systems (Zychlinski et al., 1991; Byczkowski andlk&uni, 1998). Little is known about
cobalt toxicity, but water exposure of carp to Cs leeen shown to cause an edematous
separation of the gill's secondary lamellar epitimal (Richards and Playle, 1998).

The Cu, Mn and Zn concentrations found in the tudplbs did not reflect the different
levels of contamination found in the sedimentsspite of their relatively high availability.
These results suggested that turbots were abledolate tissue metal concentrations as
previously reported in others species (Kraemed.e2805; Fernandes et al., 2007). Indeed,
the concentrations of essential metals in organignd to be highly regulated compared to
non-essential ones (Pereira et al., 2009). Consélguessential metal concentrations in fish
may not reflect environmental exposure to the sartent as those of non-essential metals
(Schmitt et al., 1993). In the present study, thees no evident increase of metals in t
compared tostwhereas several authors have observed an incoéasetal concentrations in
fish gills with the duration of water exposure ntaminants (Annune and lyaniwura, 1993;
Gbem, 2001). This phenomenon of time-dependencédwoast likely have been observed in
our study if we had increased the duration of expams

Harbour activities and maritime traffic, have alead to the contamination of sediments
in PAHSs, which exhibit high toxicity in the marirenvironment. These carcinogenic and
mutagenic compounds were found in the Seine sedimettncentrations between harbour
stations B and C. Following metabolism by Phased Bhase Il detoxification enzymes, the
major route of excretion of molecular weight metébe is the bile (Van der Oost, 2003).
That is why PAH metabolites detected in fish bitasdn been applied as a biomarker of PAH
exposure (Aas et al., 1998; Ariese, 1993; Hellod &ayne, 1987; Lin et al., 1996). The
results of total biliary fluorescence indicated edation with PAH concentrations in the
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sediments since the higher fluorescence was olbervéurbot exposed to the C harbour
sediment - the most contaminated in PAHs. Althoubh, biliary metabolite content did not
represent an adverse biological effect by itsélése results showed the different levels of
PAH exposure of turbot among the different condsio This corroborated that biliary
florescence was a good biomarker for PAH exposurd aerves as a tool that is

complementary to chemical analysis in biomonitofnggrams.

4.2.Fish physiological performance

Several studies have shown that chemical contartsnahibit growth of fish in a number
of species, especially at early life stages, sucHaarae and juveniles (Al-Yakoob et al.,
1996). Indeed, a decrease in growth and conditas lbeen observed in fish exposed to
different contamination levels (Rowe, 2003; Alquegial., 2006). Differences in fish growth
could represent a sum-up of the sublethal respotssehiemical contaminants as growth
integrates many processes (Morales-Mtnal, 2007). In particular, exposure to chemical
contaminants could lead to a change in energyatilmt which would be used preferentially
for resistance to chemical stress to the detrimmegtowth (Rowe, 2003).

A decrease of the RNA:DNA ratio was observed in fimar contaminated conditions
compared to the reference one, which confirmediterease of turbot growth and energetic
status under chemical contamination. However, #¢@ahse was significant only for turbot
exposed to the highest contaminated sediment (ithsat). We observed the same results for
the recent growth. In the present study, thesepavameters were not correlated with specific
growth rates in the length of juvenile turbot. Messm and field studies have also revealed
considerable variability in RNA:DNA and recent gtbwof individual fish, even when
variability in size and/or age is removed (Buckétyal., 1999). The otolith daily increments
are used in many studies showing short term vanatin fish growth rates (Geffen et al.,
1982 ; Morales-Nin and Aldebert, 1997). However,tle fish aged several months, the
complex otolith structure and its irregular shaeead to variability in its measurement, and
could explain this lack of correlation. In the samay, high variability in RNA:DNA ratios
was observed in the present study. The RNA:DNAoratian index commonly used, relating
growth and nutritional condition of juvenile fisBeveral studies have shown a fast response
of this index to feeding and growth fluctuationstive early life stage of fish (Clemmesen,
1998; Buckley et al., 1999). However, individuaktaic acid determinations have revealed a
large and unexplained inter-individual variabilitythe RNA content and in the RNA:DNA
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ratios of fed fish reared under identical conditig@semmesen, 1988; Robinson and Ware,
1988; McGurk and Kusser, 1992; Ueberschar and Clkesem 1992; Matheet al.,1993). In

the present study, a significant decrease of RNAADHAtios measured on the starved fish
were only observed following the 21 days exposuher@as, several studies have shown a
decrease in this after only few days of starvat{Bockley, 1980; Tanaka et al., 2007,
Bergeron et al., 1994). However, many of theseistudlere carried out on larval fish. Fish
age could have influenced the RNA:DNA variabilisgnce this factor is known to influence
this physiological biomarker. For example, a deseeaf RNA concentrations has been
observed with age in rainbow tro@ricorhynchus mykis¢Peragon et al., 2001).

In the present study, a decrease of the lipid indag observed in the turbot exposed to
the three harbour sediments. The TAG:ST ratio veasetated with the specific growth rates
and Fulton’s K condition index. This nutritionaldiex, based on the ratio between quantities
of lipid reserves (TAG) and structural lipids (SThas been used to investigate the nutritional
status of fish (Galois et al., 1990; Amara et 2000; Gilliers et al., 2006). A lipid depletion
has been identified as a general metabolic respionseess (Lemly and Esch, 1984; Lemly,
1997). The TAG decrease could be the direct coresempuof the xenobiotic detoxification
and regulation, which involves both passive andvacmechanisms and therefore require
energy (Alquezar et al., 2006). In a mesocosm stGthireaux et al. (2004) showed that the
value of the TAG:ST ratio of juvenile sole, expoged 24 h to PAHs, diminished by 75%
after a 3 months period in clean sea water relativibe control fish. In the present study, the
fish were fed up to 1% of their weight during exyies a value recommended by Sprague
(1969) for fish bioassay. When food was introduabiict observations showed that the fish
fed actively in all tanks. However, a slight tendewt a decrease of consumption rate with
the contamination level was observed. Indeed, festding could have been influenced by
turbidity or chemical contamination, since exposafeorganisms to pollutants could have
induced alterations in their feeding behaviour wingming activities. For instance, turbot
exposed to oil have shown reduced feeding rateBof®m-Rey et al., 2007) and reduced
swimming activities (Stephens et al., 2000). Moexpwan increase of turbidity was observed
in the four contaminated conditions compared toréierence one. In spite of the preference
of turbot for high turbidity areas (Florin et aR009), turbot are visual daylight predators
(Gibson, 2005), implying that increased turbidignaeduce feeding efficiency (Moore and
Moore, 1976). However, turbidity was similar in tfeur contaminated conditions, whereas
decreases of many physiological biomarkers wereddrom those fish exposed to sediment
A and to sediment C. Thus, the turbot growth anergetic reductions shown in this study
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could also be the result of a decline in feeding/ag combined with a major reduction in the
ability to assimilate and/or convert food to energy

The results of growth and condition indices of tisé exposed to the harbour sediments
could be compared to a previous study in which fileeturbot were caged in the harbour of
Boulogne Sur Mer (Kerambrun et al., 2011). In paltar, a cage was fixed to the sediment at
station B where sediment was sampled in the presteidy. The growth in length and in
weight measured in the turbot exposed to sedimemei® similar to those found in the caged
fish. However, condition indices (K index, RNA:DNad TAG:ST ratios) were found lower
in the caged fish. This comparative result suggdsas environmental factors other than
sediment associated contaminants, could have mdke the condition of the fish. In
particular, in the present study, a daily waterngegawas performed to avoid a decrease in
seawater quality. However, this renewed seawatetdcbave decreased the transfer of
chemical contaminant by the water column. Moreovtee, fish were fed uncontaminated
food, but prey items in contaminated areas ardylitee be an additional source of chemical

contaminants.

Conclusion

Our study has shown the deleterious effects of &x@oto contaminated sediments on the
health of juvenile turbot, using growth and coratitiindices. Although all biological
parameters used in this study showed variatiorieermost contaminated condition, growth
rates and Fulton’s K condition indices appeareddéomore sensitive to the level of the
chemical contamination. The decrease in biologiesformance of the turbot exposed to the
Seine sediment, corroborates the results obseryedinara et al. (2009), which found a
decrease in growth and condition of juvenile floun@latichthys flesussampled in the
Seine estuary, compared to relatively clean essaéGrowth during the initial year following
settlement is likely to be critical to subsequantveral and recruitment. Fish experience their
most rapid growth during the juvenile phase (Sneithal., 1995), and any reduction during
juvenile growth would prolong the length of the gmvle stage. Juvenile fish with reduced
growth would be more susceptible to predation arghtrcompete less successfully for food
than larger fish. Moreover, the observed changesitritional status and condition with the
level of sediment chemical contamination may lithié ability of juvenile fish to tolerate
difficult conditions such as diseases or starvatiorconclusion, such a reduction in growth
and energetic status of juvenile fish could dracadiyy decrease their over-winter survival in
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contaminated nursery grounds. However, to extragakese results in the field, other abiotic
and biotic factors would have to be considered.
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3.2. Une approche multibiomarqueur pour évaluer les effes déléteres de
sédiments contaminés sur des juvéniles de turbdcophthalmus maximus

Résumé

Dans des milieux chimiquement complexes, il edficde d’appréhender les
intéractions synergigues et/ou antagonistes eagrdifférents contaminants chimiques sur les
réponses biologiques des organismes. Les réporsebidmarqueurs d’exposition peuvent
étre a la fois stimulées et inhibées suivant le endidction des contaminants. C’est pourquoi,
I'évaluation des effets biologiques de ces contantanpliquent l'utilisation de parametres
mesurés a la fois aux niveaux moléculaire, cellelat a I'échelle de I'individu. Lors de
'expérience précédente de caging, des réponses bt activités des biomarqueurs
moléculaires utilisés ont été observées dans tepstaontaminée. Pour préciser la sensibilté
des activitts EROD, GST et CAT avec les niveauxcdetamination chimique dans un
contexte de pollution multiple, une étude complétaiea en laboratoire a été menée sur le
méme type de sédiment. En comparant leurs répaveescelles des indices de croissance et
de condition mesurés sur les mémes individus, éttige pourrait permettre de statuer sur la
capacité de ces biomarqueurs moléculaires a rédlarffets déléteres des contaminants sur
I'état de santé des organismes. En complément, aoogss considéré un autre niveau
d’organisation en utilisant des biomarqueurs immaogigjues. De par leur fonction
biologique indispensable dans les mécanismes dmsi&fdes organismes, une relation plus
étroite de leurs réponses avec celles des biomargpéysiologiques peut étre supposée. Les
modifications au niveau histologique ont été exammpar la mesure du nombre et de la
taille des centres mélanomacrophagiques (MMCs). hedurbations dans la fonction
immunitaire ont été analysées par la mesure dedacle croissance transformant béta (TGF-
b) et le développement du thymus.

Des différences dans les activitts EROD, GST e @At été observées chez les
turbots exposés aux quatre sédiments contaminéspport au sédiment de référence. Ce
résultat confirme la capacité de ces biomarquewkeculaires a détecter la présence de
contaminants chimiques malgré que leurs réponsestsmiodérément reliées aux niveaux de
contamination dans le sédiment. Les activités d83d se sont avérées faiblement corrélées
aux concentrations en polluants considérés etscelle 'TEROD et la CAT ont montré

quelques corrélations significatives avec certamgaux comme le Pb, le Cd et le Mn, trois
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éléments concentrés dans le sédiment B. Seulesadtgités EROD apres 21 jours
d’exposition étaient significativement corréléese@vies concentrations en HAPs. Des
différences dans les réponses de ces biomarquelégutaires ont également été observées
entre les deux temps d’exposition considérés gl gburs). Ce genre de variation en fonction
du temps d’exposition est assez frequent danséjgsnses de ce type de biomarqueur : un
temps de latence, une période d’induction et évélatnent d’adaptation correspondant au
profil type des biomarqueurs moléculaires (Wual, 2005). Le facteur temps peut étre
problématique en situation environnementale, unes-sstimation des niveaux de
contaminants peut en résulter. D’autre part, Igomées des biomarqueurs moléculaires se
sont avérées faiblement reliées avec les variati@ssindices de croissance et de condition,
analysés précédemment sur les mémes organismesartitulier, aucune réponse de 'lEROD
et de faibles différences d’activités GST et CAT éte observées sur les poissons exposés au
sédiment le plus interne du port (C) qui présentdies plus faibles taux de croissance et les
indices de condition les plus fortement diminuéss @sultats entrainent une limitation dans
I'utilisation de ces biomarqueurs moléculairesaamt gue « systemes d’alarme » puisque dans
cette situation d’exposition, leurs réponses njmag permis de détecter les effets néfastes des
contaminants chimiques sur les performances plogimlies des organismes.

Aucune différence n’est apparue sur le développemie thymus entre les différentes
conditions d’exposition. Des différences dans lenbe de MMCs et dans les teneurs en
TGF-b ont été observées entre les conditions d'&€kpa mais ces réponses présentent de
faibles relations avec les concentrations en coni@ms dans le sédiment. Néanmoins,
qguelques corrélations significatives ont pu étrabts entre les TGF-b aprés 21 jours
d’exposition et les métaux toxiques comme le Hg;deet le Pb. De faibles relations entre ces
biomarqueurs immunologiques et les réponses deésemde croissance et de condition ont
également été décelées suggérant un manque detimiéth de ces biomarqueurs sur I'état
de santé des organismes. Cette étude confirme raplerité dans I'établissement des
relations cause a effet entre I'exposition a unetitade de polluants, le métabolisme et les
dommages sur I'état de santé des organismes. Lsibpidé de sous-estimer les risques
associés a l'exposition aux contaminants chimigaesutilisant seuls les biomarqueurs
moléculaires et immunologiques est a considérapplarait ainsi nécessaire de coupler leur
utilisation avec des parameétres a plus haut nivaeasganisation comme les indices de
croissance et de condition qui se sont avéréesibsemsaux différents niveaux de

contamination.
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A multibiomarker approach in juvenile turbot, Scophthalmus maximusgxposed to
contaminated sediments
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1. Introduction

In most contaminated environments, such as harbi@as, organisms are exposed to
mixtures of pollutants, whose synergistic or antagfoeffects are difficult to interpret and
predicted exclusively from chemical analyses (Riegblal., 2004). This explains why, in
recent years, different biological tests have bdeweloped representing low-cost tools to
evaluate biological responses to environmentabolh at molecular, cellular and organismic
levels (McCarthy et al., 1990; Shugart et al., 1982rengo et al., 1997). However, it is still
complex and difficult to predict the biological efts caused by different classes of chemicals
during co-exposures when reciprocal interactioascade and indirect mechanisms can either
enhance or suppress the expected responses (Bepedet 2007).

In previous studies we analysed the responsesvefalemolecular and physiological
biomarkers in juvenile sea bass and turbot caged polluted harbour (Kerambrun et al.,
2011; 2012a). The results of this study suggesinth@ence of biotic and/or abiotic factors on
juvenile turbot responses to chemical contaminatinaieed, the release and bioavailability of
contaminants are highly regulated by hydrodynamiomgeochemical processes and
environmental conditions of the system (Eggleton dihdmas, 2004) and maka situ
studies difficult to interpret. Laboratory approashi@ ecotoxicology could represent an
alternative for establishing clearer cause andceffmkages between contaminants and
toxicity, as well as the mechanistic basis for ¢tyi Therefore, the use of a sediment toxicity
bioassays would complement the previous cagingeswahd lead to a better understanding of
the confounding factors in the assessment of tleetsfof chemical contaminants.

Since single biomarkers cannot reflect the impaminod organism health conditions,

the use of different biomarkers that can both digx@osure to contaminants and quantify
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their effects on the health of organisms, enablawnose comprehensive and integrative
assessment of environmental quality (Fonseca eP@l1l). In the present study, a multi-
biomarker approach was used to analyze the effettgontaminants associated with
sediments on juvenile turbot in laboratory conditioThe turbot species was chosen because
it is a commercial fish that is widely distributaébng the European coast. Moreover, this
species maintains a close association with sedsrfentfood and protection and is therefore
more likely to be exposed to sediment-associatelditpols (Besselink et al., 1998; Kilemade
et al., 2009). Sediment was sampled in a northeendh harbour, Boulogne-sur-Mer, which
is an intensively developed and industrialised bartbmpacted by municipal and industrial
discharges, fishing and shipping activities, andimas. We also chose to sample sediment in
an anthropogenic estuary, the Seine. This estu@nains a highly productive ecosystem,
which provides a nursery for numerous marine fislspite of heavy organic and metallic
contamination and human activities (Dauvin and Dgs?005).

Among the numerous biological responses, thosedbasethe molecular and cellular
level can represent the earliest warning signalerofironmental disturbance (Depledge,
1994). Several molecular biomarkers of exposureewerefore chosen since they are
frequently used in ecotoxicological studies andythepresent important mechanisms of
defense against pollutants and their effects. Ttaweebiotransformation enzymes [phase |
ethoxyreesorufin-O-deethylase (EROD) and phase llitathione S-transferase (GST)
activities] that metabolize xenobiotics and an @itlant enzyme activity [catalase (CAT)]
which reduces cellular damage resulting from reactixygen species (ROS). The immune
system is an important defense system which idegst studied in environmental research. It
nevertheless deserves attention since a numbeolhftants have potential to disrupt this
component (Wester et al., 1994) and these impaisrmem lead to dramatic effects including
population decrease (Van Loveren et al, 2000).h&sus and spleen are important organs of
the immune system, development and histologicatations were studied. Additionally, the
cytokine transforming growth fact@ (TGF-b1l) appears as a key component of the immune
system showing pleiotropic effects in animal kingddrhe responses of these molecular and
immunological biomarkers were correlated with turgotwth and condition measured in a
previous study (Kerambrun et al, 2012b). Three gmwindices were used: the Fulton’s K
condition factor; the RNA:DNA ratio which is used numerous studies as an index of
nutritional condition and growth assessment in danand juvenile fish (Buckley, 1984;
Gwack and Tanaka, 2001; Amara et al., 2009); aljulchstorage index based on the ratio of
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the quantity of triacylglycerols (TAG; reserve lig) to the quantity of sterols (ST; structural
lipids) in fish (Amara et al., 2007).

The main objective of present study was to assegs@mpare the responses of these
biomarkers measured on turbot exposed to a mixdtirehemical contaminants associated
with harbour and estuarine sediments. This multilsidk@r approach intended to explore a
wide range of fish responses to pollution from shé-cellular level to the general condition
of fish. These laboratory data were compared witis¢ obtained from our previous caging

study to analyse the predictability of these bidtees in a field situation.

2. Material and Methods

This experiment was conducted in accordance withrofigan Commission
recommendation 2007/526/EC, on revised guidelimgstie accommodation and care of

animals used for experimental and other scierpifigposes.

2.1. Sediment exposure conditions

Sediments were collected from different sites ledaalong the French coast of the
Eastern English Channel on the same date in FgbB@r0. These sediments were sampled
from three stations in a harbour in northern Fra(Beulogne-sur-Mer: BSM); from an
anthropogenic French estuary (the Seine) and froefeaence site (Fig. 1). The sediment was
collected using a Van Veen grab (250 cm? samplieg)ain three different locations in the
harbour: station A at the front, and stations B &nhth the inner part. Estuarine inter-tidal
sediment was collected at low tide from the nodhlbof the Seine estuary. The last sample
was taken at low tide from Wimereux beach, usetti@seference site.

Four month old turbotScophthalmus maximugéweight: 6.83 + 0.72 g) were obtained
from a hatchery (France Turbot) and acclimatisetivo clean tanks (160 L) in semi-static
conditions for two weeks. Before the beginning ¢ie texperiment, each fish was
anaesthetised in a 200 pg.L2-phenoxyethanol solution, weighed (0.01 g acayrac
measured for total length (0.1 mm accuracy) andviddally marked (Visual Implant Tag,
1.2 mm x 2.7 mm, Northwest Marine Technology). Bxperimental 21-day assay consisted
of a static water system of 37 L capacity glass gamkwhich 5 L of sediment and 25 L of
clean seawater were allocated. The assay was padom duplicate for the five different

sediments, thus ten tanks were used. Fifteen feshtank were distributed and the daily
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feeding amount was maintained at approximately I%e total fish weight. No mortality
was observed in any of the exposure tanks. Temper§t3.8 £ 0.1 °C), salinity (32.1 £ 0.2
PSU), pH (7.90 + 0.03) and oxygen levels (8.01#0ng.L") were constant and similar in

the different exposure tanks throughout the expemiad assay.

N o

Eastern English
Channel

REF
Boulogne Boulogn e
Harbour Harbour

OA

Seine estuary o)

50 km

Fig. 1 (Figure 60) : Locations of the three sediteampling sites (Reference, the Seine estuary and
harbour of Boulogne sur Mer) and the three statiorise harbour (A, B and C).

Fifteen fish (7-8 per duplicate tank) per treatmgnoiup were sampled after 7 and 21 days
of exposure and anaesthetised with 2-phenoxyethdin@ turbot were identified (tagged),
weighed and measured in order to calculate sorgatiwth. For each fish, 1 mL of peripheral
blood was withdrawn from the caudal vein with dilim heparinised vacutainer and was
centrifuged for 7 min at 700 g, 4°C. The supernataas transferred into microtubes and
conserved at 80°C until further analyses. The spéeed a large piece of the head including
the thymus were collected and conserved in 4% medféormaldehyde while the liver was
frozen in liquid nitrogen and preserved at -80°Quskle fragments were stored at -20°C and

otoliths (sagittae) were extracted and preservedhanol (95%).

2.2. Sediment analysis

In order to determine selected metals (Cd, Cr, \@n, Ni, Pb, V and Zn) in the total
fractions, the sediments were dried in an ovenOat@ to constant weight and then ground
into powder. For the determination of total metalsput 0.250 g of ground sediment were
digested with HF (Suprapur, Merck) at 110 °C forhd®llowed by a mixture of concentrated
acids HCI:HNQ (3:1, v:v, Suprapur Merck) at 120 °C for 24 h. Sbperation was repeated

once. For quality assurance, reagent blanks, samgpécates and standard reference
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materials (MESS-3 and PACS-2, National Researcm€bCanada) were used to assess the
accuracy and precision of the analyses. In allatbe recovery efficiency was better than
85% for the total digestion of standard referenegemals.

The persistent organic pollutants, including pobliyaromatic hydrocarbons (EPA’s 16
priority PAHS) and polychlorinated biphenyls (7 P@Bngeners) were analysed. Briefly,
organic compounds were extracted from 2 g of dsediment by a microwave oven (120 °C
for 15 min, 1200 W), assisted with a 40 mL mixtafeacetone and hexane (1:1, v:v). The
solvent was evaporated under a stream of nitragenTiurboVap, and then concentrated to 1
mL of hexane. Simultaneous determination of PAHd ®CBs was performed on a gas
chromatography-mass spectrometer (GC-MS, VARIAN, 3820 — 1200 MS TQ). A ZB-
MultiResidue column (30 m, 0.25 mm, 0.25 pm) wasdu@Phenomenex). Identification of
PAH compounds and PCB congeners was based on thpadson of their GC-retention
times and their mass spectrum, with appropriatevididal standards. Total Hg was measured
in dry and ground sediment samples (without any-tig&tment) by means of atomic
absorption spectroscopy (AAS) using an AMA 254 ¢glhase Hg-Analyzer (Altec Ltd.,
Prague, Czech Republic) (Ouddane et al., 2008)nMeeovery for total Hg was between 80
and 100% for certified estuarine sediment IAEA-4I¥EA, Vienna, Austria).

2.3. Biological analysis

2.3.1. Molecular biomarker analysis

Livers were homogenised in an ice-cold phosphatéeb(0.1 M, pH 7.8) with 20%
glycerol and 0.2 mM phenylmethylsulfonyl fluorides & serine protease inhibitor. The
homogenates were centrifuged at 10,000 g at 4 6C15% min and the post-mitochondrial
fractions were used for biochemical assays. Totatepr concentrations were determined
using the method of Bradford (1976) with bovineuseralbumin (Sigma-Aldrich Chemicals,
France) as a standard.

Ethoxyresorufin-O-deethylase activity (EROD) was tedmined following the
hydroxylation of 7-ethoxyresorufin according to timethod described by Flammarion et al.
(1998). The reaction mixture consisted of a phosphauffer (0.1 M, pH 6.5), 7-
ethoxyresorufin (8 uM) and NADPH (0.5 mM). The chann fluorescence was recorded
(excitation wavelength 530 nm, emission waveleri@® nm) and enzyme activity calculated

as pmol.miff.mg* protein using a Resorufin standard.
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Glutathione S-transferase activity (GST) was deiech following the conjugation of
reduced glutathione with CDNB by the method of tgadi al. (1974). The reaction mixture
consisted of a phosphate buffer (0.1 M, pH 6.5Juced glutathione (1 mM) and CDNB (1
mM). The change in absorbance was recorded at Bd4@md enzyme activity calculated as
umol.mint.mg* protein using GST standard.

Catalase activity (CAT) was determined using théhoe described by Babo and Vasseur
(1992). In brief, the assay mixture consisted phasphate buffer (100 mM pH 6.5) andd
(28 mM). Change in absorbance was recorded at PA0QAT activity was calculated in

terms of umol.mift.mg* protein, using bovine erythrocyte Catalase asmdstrd.

2.3.2. Immunological biomarkers

Thymus and spleen were processed for histologitallyais. Prior to sectioning, fish
heads were decalcified in 10% formic acid, 10% glinen citrate aqueous solution (Sigma
aldrich) for 7 days. Samples were embedded in fiayaind entirely cut into 5 pum sections.
Slides were colored with hematoxylin eosin safrad abserved under a light microscope.
Images of the tissue sections were finally taken andlyzed by a computerized image
analysis system (Qwin, Leica). The thymus volume d@duced from the addition of thymic
areas multiplied by the total thickness of sectiofise cortex-medulla ratio was calculated
from the areas of these two thymic regions. Fiveises from the median part of the spleen
were randomly selected and analyzed. Relative ano®l of melanomacrophage centers
(MMC) and dark-brown aggregates were quantified diyiding the numbers of the
corresponding foci by the area of the section.

Plasmatic levels of activated TGF-b1l were deterohimemunologically (Invitrogen,

KAC1688, Camarillo, Spain) according to manufaatimstructions.

2.3.3. Physiological biomarkers

The somatic growth in length and in weight, thelitiaecent growth, the Fulton’s K
condition index, the RNA:DNA ratio and the lipiddex, based on the TAG:ST ratio, were
analysed in fish following the 21 day exposure @eras described in Kerambrun et al.,
2012b..

2.4. Statistical analysis

214



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

Mean comparisons of molecular biomarker responsésden the five conditions of
exposure were analysed using one-way ANOVA, folldvg post-hoc Tukey tests. For the
density of splenic MMCs and aggregates, and TGHebgls, statistical significance was
analyzed by a Kruskal-Wallis rank sum test whichswallowed by a Kruskal multiple
comparison test. Differences were considered sagmt when P < 0.05.

Using the data from all individuals collected areemmical contamination analysed in
sediment, Pearson correlations between biomarkeds @emical contaminants were
computed to examine the statistical links betwesnaimeters. Significance of the correlations
was determined for each variable.

As molecular, immunological and physiological bemkers were analysed atand t;
on the same fish, a Pearson product moment caoarlatatrix was computed using data from
all the individuals exposed, to examine the siatiktinks between parameters.

Coefficients of variation (CV) for molecular, immoiogical and physiological
biomarkers were calculated to analyse the heteragesfeeach variable using the formula:

CV;=100 x SQ/ M;.

Where SDand M represented the variable standard deviation arahyrespectively, for
the condition i. The final CV of each biologicalrpmeter was obtained by the mean of the

five CV; (one per condition).

3. Results

3.1. Chemical contamination in sediment

No measurable PCB congeners were detected abover@®g' in any of the sediments
tested. The metal concentrations measured in tiaé ftaction of sediments are reported in
Fig. 2. As expected, the reference sediment wadeth&t enriched by metal compounds.
Sediment A presented concentration in metals abdiates higher than in reference sediment
but showed lower metal concentrations comparedht ttvo other harbour sediments.
Sediments B and C showed different levels of comtation among metals. Sediment B
showed the highest levels of Cd, Mn, and Pb, whiehe approximately 16, 33 and 12 times
higher than in the reference sediment, respectivielycontrast, Cu and Zn were more
abundant in sediment C, with concentrations respygt140 and 43 times higher than those

measured for the reference site. All metal conegioins were higher in the Seine sediment
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compared to sediment A, but they remained lowen tthee two other harbour sediments,

except for the chromium concentration, which wathefsame order of magnitude.
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Fig. 2 (Figure 61) : Metal concentrations (mg.kdr§ weight) in the five sediments (Ref, Seine, A, B
and C)

No PAH was detected in the reference sediment ®weniment A. Higher total PAH
concentrations were found in sediment C (2.44 + G@Bkg") compared to B (1.27 + 0.50
mg.kg?). The total PAH concentration measured in the Ssdiment (1.63 + 0.64 mg:Ky
was between those measured in sediments B and Gnd\the different aromatic compounds

detected in this sediment, PAHs with intermediatgihmolecular weight were dominant.
3.2. Molecular biomarker responses

Molecular biomarker responses analysed followiregirand 21 day exposure periods are
presented in Fig. 3. A significant increase in ER@®ivities was observed at in fish
exposed to A, B and Seine sediments comparegl Thése EROD activities measured at t
were also significantly higher in turbot exposedstriiment A compared to the reference
sediment and exposed to sediment B compared tiotinether conditions. Following the 21
day exposure period, EROD activities were only higin fish exposed to sediment C
compared toogtand in fish exposed to Seine sediment compardg amd to the reference
sediment. No significant difference was observedG&T activities at;tand a significant
increase was found af;tin turbot exposed to sediment B compared to atbaditions. On
the other hand, significantly lower GST activitiwere observed in fish exposed to sediment
C compared to the reference sediment. A signifiaarease in CAT activities was observed

in fish exposed to the four contaminated sedimémts/ days compared t@ &nd to the
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reference sediment. Indeed, aQAT activities increased significantly from sedimé&hiand

the Seine condition to sediment A and then to Bloking the 21 day exposure period, the

only significant increase in CAT activities was ebsed in fish exposed to sediment B.
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Fig. 3 (Figure 62) : Differences in Ethoxyresorufindeethylase (EROD), Glutathione S-transferase
(GST) and Catalase (CAT) activities of turbot exgmb®o the five sediments (Ref, Seine, A, B and C)
during 7 [0) and 210 ) days. n = 18, (), O, O), (), ), () represent significant difference (p <
0.05) compared tot, Seine, A, B, C and starved fish, respectively.

3.3.Immunological biomarker responses
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TGF-bl plasma concentration was constant in confisii throughout the 21-day
experiment with values of 34-36 ng.thl(Fig. 4). Similar values were obtained in fish
exposed to contaminated sediments for 7 days althaugw but significant decrease could
be measured for fish exposed to the Seine sediamehsediment A. However, after 21 days
of exposure, all sediment-exposed fish showedghtsind non-significant increase in TGF-
bl plasma concentration when compared to the \a@dtened after 7 days of exposure. This
rise led to concentrations that were higher thangféhL in condition B, C and with the Seine

estuary sediments.
50
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Fig. 4 (Figure 63): Differences in plasmatic levels GF-b1 (ng.ml) of turbot exposed to the five
sediments (Ref, Seine, A, B and C) duringI7 ( ) 2b@@) days. n= 3%, ), ®., ©), ), O, ©
represent significant difference (p < 0.05) comgdme"ty”, Seine, A, B, C and starved fish,
respectively.

Relative abundance of spleen melanomacrophagersM&ICs) was low in the control
fish (2 MMCs.mn¥, Fig. 5). Interestingly, starvation for 7 or 21ydadid not result in any
change in MMC numbers (not shown). However, witd &xception of condition B, MMC
density was 3 to 4 times higher in fish exposed2brdays to harbour (condition A and C)
and Seine Estuary sediments. A similar effect ctwelbbserved when measuring the relative
abundance of brown aggregates within the splesndss Although no statistically significant
differences could be measured for the latter, aggeedensity was 2-3 higher in tissues from
fish exposed to contaminated sediments (Fig. 5).

The thymus volume of fish exposed to harbour sedimgondition C) was not
significantly different from the control group aft2l days of exposure (622 pm?2 = 366 versus
722 pm?2 = 190). Similarly, no significant differenm thymic cortex medulla ratio could be
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measured between these two conditions (1.40 £\@281s 1.39 + 0.2). Thus, no variation in

the T cell maturation process could be identifiadr the experiment.
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Fig. 5 (Figure 64): Differences in relative abunciaief melanomacrophage centers (MMC) and dark-
brown aggregates of turbot exposed to the fiversedis (Ref, Seine, A, B and C) during 21 days.
n=8., ®, A. A, O, O, () represent significant difference (p < 0.05) corapo “t", Seine, A, B, C and
starved fish, respectively.

3.4. Correlations of molecular, immunological anldypiological biomarkers with chemical

contaminants

In order to compare the responses of molecular, unoiogical and physiological
biomarkers to the different levels of chemical emninants found in sediments, correlations
between biological parameters, the eight metal camg®e analysed and the total PAH
concentrations were performed. The coefficientsaofelation are presented in Table 1. At t
EROD and CAT were significantly correlated with eather and with Cd, Hg, Cr, Mn, Ni,
Pb and V whereas GST presented no significant ledise with chemical contaminants.
Following 21 days of exposure, EROD presented Baamt correlations with Cr, Hg, Ni, Pb,
V and total PAHs, GST with Cd, Cu and Mn, and CAIithwCd, Mn, Ni, Pb and V. With the
exception of the correlation found between GST @l all significant correlations found
with these molecular biomarkers were positivelyated with chemical contaminants. No
correlation could be found between the occurrencespdéen MMC and any measured
contaminant while TGF-b1 plasma concentration apgeesignificantly related to some of the
metals such as Cd, Cr, Hg, Mn, Ni and Pb.
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Table 1 (Tableau 28) : Relationships (correlatioefficients) between molecular, immunological and
physiological biomarkers and the levels of metal BAH concentrations in sediment (n=75 for
molecular and physiological biomarkers, n=15 forFFi&E and n=40 for MMC and aggregates -Agqg).

Significant correlation for p* < 0.05, p** < 0.0hd p*** < 0.001.

----------------- t7------mmmm - -—---- e

EROD GST CAT TGF-bl EROD GST CAT TGF-bl MMC Agg
Cd 0.65*** 0.01 0.56*** -0.09 0.21 0.40***  0.74***  0.60* -0.07 0.21
Cr 0.31** -0.04 0.28* -0.13 0.36*** -0.05 0.27* 0.55* 0.26 0.20
Cu 0.01 -0.06 -0.01 0.47 0.26 -0.33**  -0.10 0.16 0.27 -0.02
Hg 0.48*** 0.01 0.37** -0.19 0.26* 0.22 -0.55**  0.66** -0.03 0.11
Mn 0.70*** 0.05 0.61*** -0.10 0.11 0.58***  0.85***  0.54* -0.21 0.16

Ni 0.36®* -0.02 0.32*** -0.01 0.32»* 0.01 0.34x*  0.52* 0.22 0.17
Pb 0.51*** 0.00 0.43*** 0.05 0.26* 0.26 0.54***  0.56* 0.06 0.14
Vv 0.40*** -0.03 0.35*** 0.11 0.30* 0.03 0.36*** 0.44 0.26 0.18
Zn 0.27* -0.02 0.22 0.35 0.23 -0.07 0.23 0.32 0.17 0.04
PAHs 0.16 -0.02 0.09 0.15 0.31** -0.18 0.13 0.45 0.22 0.03

3.5. Relationships between molecular, immunologacal physiological biomarker responses

Correlations between molecular, immunological amyspological biomarkers were
also performed to test the existence of signifidarks between these different parameters,
and to evaluate the strength of these relationships results are presented in Table 2.;At t
only CAT activities presented significant corredas with EROD, GW, GL and K but R
values were lower than 0.30. A,tEROD and CAT activities were found be signifidgnt
and positively correlated. Negative significant retations were observed between EROD
activities and the RNA:DNA ratios. CAT activitieseve found significantly correlated with
GW, GL and K. For the measured immunological patamse only TGF-bl plasma

concentration showed a correlation with the K index

3.6. Variability of measurements

Coefficients of variation (CV) for molecular and ysiplogical biomarkers were
calculated to analyse the heterogeneity of eadablar As growth rates ranged from negative
to positive values, CV could not be estimated Fase variables. The lowest coefficients of
variation were observed for the K index (K&6.32%), the otolith recent growth (RY =
9.10%) and TGF-bl (C\kb1 = 9.31%). The CV was quite similar between thesehr
molecular biomarkers (CGdkop = 18.4%, C\s1=18.1% and C¥ar = 21.7%) and highest
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values were found for RNA:DNA ratios (GMapna = 32.0%), MMCs (CYimc = 56.6%),

aggregates (C)y= 56.7%) and for TAG:ST ratios (GMz:sT= 91.1%).

Table 2 (Tableau 29) : Relationships (correlatioefficients) between molecular, immunological and
physiological biomarkers measured after 7 (a.)2ihdays (b.) of exposure (n=75 for physiological
and molecular biomarkers, n=15 for TGF-b1 and nfe4®IMC). Significant correlation for p* <

0.05, p** < 0.01 and p*** < 0.001.

tz EROD GST CAT TGF-bl

GST -0.1 -

CAT 0.70*+* -0.07 -

TGF-bl -0.05 -0.25 -0.21 -

GW -0.19 -0.02 -0.26* 0.09

GL -0.16 -0.06 -0.27* 0.04

K -0.18 -0.02 -0.25* -0.17

RNA:DNA -0.18 0.15 -0.14 0.08 a.

to1 EROD GST CAT TGF-bl MMC Aggregates
GST -0.11 -

CAT 0.01 0.63*** -

TGF-bl 0.05 0.38 0.45 - - -

MMC 0.13 -0.25 -0.19 - - -
Aggregates -0.24 -0.01 0.21 - - -

GW 0.01 -0.16 -0.32* -0.56 -0.18 -0.49*

GL 0.06 -0.17 -0.30* -0.26 -0.04 -0.48*

RG -0.14 0.19 0.14 0.09 -0.01 0.01

K 0.14 -0.25 -0.36** -0.53* -0.09 -0.31
RNA:DNA -0.33* 0.05 -0.12 -024 -0.26 -0.18
TAG:ST -0.16 -0.7 -0.08 -0.38 -0.23 -0.24 b.

4. Discussion

4.1. Molecular biomarker responses

Differences in EROD, GST and CAT activities wersetyed in turbot exposed to the
four contaminated sediments compared to the referddighest responses were observed in
fish exposed to sediment B while sediment C presktite highest concentrations of most of
the chemical contaminants. These molecular biomarkare frequently used in
ecotoxicological studies due to their sensitivaydifferent classes of pollutants (Van der Oost
et al., 2003). For example, Kilemade et al. (202%lysed the EROD responses in hatchery-
reared 3 month old turbot exposed to sediments fnwon contaminated sites within Cork

harbour which presented contaminants similar tcs.olthese authors found a significant
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increase in EROD activities after 7, 14 and 21 daly®xposure to these contaminated
sediments compared to their reference. In the saaye higher GST activities were observed
in flounder exposed to sediment from the harbouWehice (Vigano et al., 2001) and an
increase in GST and CAT was found in neotropicsih Prochilodus lineatusexposed to
sediment from an urban area (Almeida et al., 208B6)vever, as sediments are composed of
a mixture of chemical contaminants, it is stillfaifilt to know what pollutant is responsible
for these molecular biomarker responses. In thidystwe have analysed their correlations
with the different chemical contaminants found @disnents. Although metals and PAHs are
only some chemical compounds which are presentugh sontaminated sediment, they
represent two important groups of contaminants whdsemical constitution makes them
prone to adsorption by particles (Magnusson et1&96). Co-contamination with complex
mixtures of metals and PAHs is a common environaigooblem with multiple biological
consequences, particularly to the enzyme systemhsramtabolism in the body (Korashy and
El-Kadi, 2004).

Among the three molecular biomarkers analysed, @®§ented the least significant
correlations with contaminants, with only signifitgositive correlations with Cd and Mn at
t,; and a negative correlation with Cu. More significaarrelations were found for EROD
and CAT activities. In particular, at, tEROD and CAT activities showed relatively strong
positive relationships with Cd, Mn and Pb. Howeweeak correlations were found in EROD
and CAT activities with Cu and Zn in spite of thestatively high concentrations in sediment
C. While many studies have observed an inductiashetdxification parameters or antioxidant
enzymes in fish under organic contamination by PMdshuba and Osakwe, 2003; Simonato
et al., 2008; Nahrgang et al. 2010), these threlecutar biomarkers were weakly related to
PAH concentrations found in sediments. The onlyificant correlation was observed for
EROD at $;. In particular, few responses were observed ih égposed to sediment C,
although it displayed the highest concentratiof?AHs. The antagonist effects of pollutants
could provide an explanation for these low respsrifemolecular biomarkers. In particular
different studies have observed metal inhibitiohshese enzyme activities (Pandey, 2008;
Atli and Canli, 2010; Cao et al., 2010). For examphe induction of EROD and CAT
activity in Antarctic fish Trematomus bernacchexposed to benzo(a)pyrene was greatly
suppressed by Cu (Benedetti et al., 2007). In #meesway, liver microsomal EROD activity
was significantly inhibited in sea bass afiervitro exposure to Cu and Zn (Oliveira et al.,
2004). Metals can alter the activity of enzymesbinding to their functional groups but also
by altering protein turnover (Viarengo, 1997; Oireeet al., 2004). Moreover, metals do not
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act in the same way in organisms since essentitdlsniend to be highly regulated compared
to non essential metals (Fernandes et al., 200@jletJthese circumstances the effect of
mixtures is more difficult to predict. Moreover, roconclusions from this correlation study
have to be moderated since other contaminantsmsatsured in this study, could have
influenced the biomarker responses. The responsssnaa could be the result of the
combination of this pollutant mixture. Other mesahvengers, i.e. metallothioneins, are also
known to perform valid metal detoxification (Viagm and Nott, 1993; Triebskorn et al.,
2002). However, in this study we were limited bye thver size of such juvenile fish.
Moreover, metallothionein responses to chemicatasomants were found to present quite a
high variability especially due to the effects abtic and abiotic factors on their synthesis
(Amiard et al., 2006).

Differences in molecular biomarker responses wése abserved between the two
exposure times. Differences in GST activities wemé/ observed at1 whereas EROD and
CAT responses were lower at tompared tost Differences in EROD activities according to
exposure time have also been observed in turbaisexpto oil produced water (Stephens et
al., 2000) and in the antioxidant system of fresiewé&ish Oreochromis niloticugexposed to
different metals (Atli and Canli, 2010). In theiudy, Wu et al. (2005) examined the time-
integrated response of various biomarkers. Thepgse a typical profile which includes a
latent period, an induction period related to theaentration of contaminants and a decline of
the response considered as an adaptation peritite iexposure is prolonged. The time
required for the occurrence of each process mapbeies-specific, contaminant-specific and
dependent upon the level of biological response. rBsults of the present study suggest that
GST would have a slow induction period while ERQRI £AT would have a fast recovery
period for this type of sediment contamination.tie present study, molecular biomarker
responses were analysed-atand 1, however if other exposure times had been coresitler
different molecular responses could have been wederThese time-dependent responses
could be problematic in a field situation resulting an underestimation of the level of
contaminants in the field (Wu et al., 2005).

4.2. Relationships between molecular and physio&ddiiomarkers

The use of molecular responses in environmentalsassents relies upon the fact that
interactions between pollutants and molecular fonst may indicate or lead to vital
disturbances in for example reproduction successwty or survival (Magnusson et al.,
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1996). This is based on the assumption that theremeetabolic costs associated with the
synthesis of these proteins or with detoxificapyocesses (Rose et al., 2006). In the present
study, we used physiological biomarker results franprevious study (Kerambrun et al.,
2012b) to determine whether variations in EROD, GBTCAT activities could be related
with variations in turbot growth or condition.

While EROD and CAT showed the highest responsds, a@ low relationship was
found between molecular biomarker responsesaitd the physiological performance of fish.
At t;, an EROD increase was found to be significantly aregatively related with
RNA:DNA ratios and CAT with both specific growthtea and the Fulton’s K index.
However, this relationship remained relatively lovith a correlation coefficient of about
30%. The main difference between molecular and iplogical biomarkers was in the
responses observed in turbot exposed to sedimefridéed, few differences in molecular
biomarkers were observed in fish exposed to sedin®mwhile a high difference was
observed for condition B. On the other hand, theekiwresponses of physiological
biomarkers were observed for condition C. As starediously, sediments B and C presented
different levels of contamination among the metdlhis fact supports the previously
suggested hypothesis of potential antagonist effettthe different chemical contaminants
present in sediments on molecular biomarker ams/ifThe analysis of relationships between
molecular and physiological biomarker responsegyasig that, based only on biomarker
responses, biological effects of exposure to sedlifGevould be underestimated.

The biomarker responses observed in this laboratugy could be compared with
those obtained in a previous study in which sirtylaged turbot were caged for 38 days in
2009 in the same harbour, at stations A, B and &dibrun et al., 2011; 2012a). In these
previous studies, significant decreases in growdllion’s index and TAG:ST ratio were
found in turbot caged at station B compared tamstad, corroborating the results from the
present study. Some differences were observed tdeaular biomarker responses. While a
significant increase in EROD activities was obsdriefish caged at station B, no significant
difference was observed in turbot exposed to sadirBefor 21 days, although metal and
PAH concentrations were similar in both studies. TGativities were lower in fish caged at
station B whereas a significant increase was obdarvéish laboratory exposed to sediment
B compared to A. Low biomarker responses were obsefor condition C in the present
study while fish were found dead at caging statibtnHowever, chemical concentrations
observed in the caging study were about 2 timelsenigt station C than in the present study
for Mn, Pb, Zn and total PAHs. Several additioradtbrs could be suggested to explain the

224



Chapitre IV : Effets d'une pollution multiple dentaminants chimiques sur des juvéniles de bar étdot:
analyses en conditions controlée et semi-controlée

differences between these two types of studies) siscthe physiological stress of caging
(Oikari et al., 2006), the additional seawater aamnation in the water column or the time of

exposure.
4.3. Immunological biomarker responses

No effect could be demonstrated in terms of thymuolution or of default in T cell
maturation in juvenile turbot during the 21 day esyre period in this study. Similar results
were reported for flounder exposed to 500 pg of DCRy* bw (Grinwis et al., 2000). This
could be attributed to the relatively short dunatad the experiment or to a relative resistance
of the fish. As cell maturation is a relatively sl@rocess, alterations at the histological level
may only be prevalent after a long exposure timathHermore, the decrease in thymus size
appears to be a species-specific marker. Westecataborators showed that upon exposure
to TBTO, only guppiesRoecilia reticulatg showed a thymic involution, whereas medaka
(Oryziaslatipeg did not (Wester and Canton, 1987; Wester efLab).

In this study, the density of MMCs in the spleentloé¢ fish did not show much
variation. However, values were higher after 21sdafyexposure to contaminated sediments.
It is assumed that MMCs play an important rolehi@ phagocytosis of cellular debris (Wolke,
1992; Leknes, 2007). They can also be indicativstiafulation of the innate immune system
due to the fact that macrophages are important sactbthe nonspecific defense notably
during inflammation. Nevertheless, MMCs variatiogngficance is unclear (Couillard et al.,
1999) and MMC density was not significantly cortethto any physiological traits including
growth and condition index of the fish used in shedy. Its ability to be predictive of adverse
effects thus deserves further investigation, egfigailuring fish development. The increase
in the number of brown aggregates paralleled tigh MMC density in the spleen of fish
exposed to sediments. These aggregates might ba&dowen products which remained in
tissues after the disappearance of macrophagesnagdoe indicative of lipid peroxidation
(Wolke, 1992). Both MMCs and brown aggregates mightlosely related.

The effect on the immune system was further inditdtty the low increase in plasma
TGF-bl in all fish except control fish after 21 daygf exposure to contaminated sediments.
According to Harms et al. (2000), an increase i thGF-bl level suggests an
immunosuppressive effect due to its fundamentditylio turn off several components of

immunity. No such conclusion could be derived frahe present work. However, the
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modulation of TGF-b1 plasma concentration is sinmitethe changes in MMCs and, together,
may indicate some changes that might be importarthe developing fish.

Immunological measurements were not related toceffen growth or condition
indices. It could be hypothesized that immunologatgects are specific to a system and cells
whereas the general condition reflects either thergy supply or its allocation to diverse
systems. In this respect immunological developnoérthe organisms could be a priority for
the organisms during development thus not directiyrelated to general condition. No
obvious relationships were noted between the imnugickl parameters and the measured
contaminants. Only the TGF-b1 plasma concentratiaa correlated to some of the metals.
Recent studies report that a wide range of poltataan induce greater secretion of this
cytokine (Sonne et al., 2007) and the observecelaion does not infer a direct relationship.
On the contrary, some unmeasured contaminants magy ¢ontributed to the slight responses
of the immunological system.

Although the measured effects were low, studieshenimmune or neuro-endocrine
system may be important. Not only do they represenimportant system necessary for the
proper functioning of the organisms, but alteratioay also lead to profound and lasting

effects resulting in increased susceptibility, des, or death in the long term.

4.4. Conclusion

These data confirm complex cause-effect relatiggsshetween exposure to pollutants,
metabolisms and heath damages. Molecular biomarkese weakly related to fish
physiological damage and their responses were imtlas between this laboratory
experiment and our previous caging study. The insterecy of molecular responses
measured in this work suggests that variations oleoular biomarkers can be difficult to
predict in a field situation. Indeed, field organs are exposed to pollutant mixtures
including metals and PAHSs, which could cause syisBcgor antagonist effects on molecular
biomarker responses, whereas immunological andigbgscal biomarkers appear to be
more predictive of the adverse effects of chemamltaminants. However, immunological
biomarkers appear to be weakly related to chensimalaminants found in sediments and fish
physiological performance, with TGF-b1 even showsegne significant correlations. On the
other hand, the inherent natural variability of piojogical biomarkers and their sensitivity to
several biotic or abiotic factors (sediment gra@escurrents, food availability...) occurring
in a field situation could lead to a misunderstagdof the biological effects of chemical
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contaminants. This study suggests that moleculanrantlnological biomarkers should not
be used alone in biomonitoring programs since aatéwns between chemical contaminants
could alter their responses and lead to an unde&sdn of biological effects. Their
complementary use with growth and condition indicesld lead to a better understanding of

the adverse effects of chemical contaminants ¢nhfeslth.
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Chapitre V : Effets des contaminants chimiques Slétat de
sante de juvéniles de flet : analyse in situ

Résumé

En complément des expériences de laboratoire eagieg exposées dans le chapitre
précédent, une étude de terrain a été réaliséelesujuvéniles de flet prélevés dans des
estuaires plus ou moins anthropisés. Le flet acletési pour ses qualités d’espece sentinelle
reconnues par plusieurs programmes de biosurvedllgocsont notamment une large aire de
répartition géographigue, un mode de vie benthejuee relative sédentarité. Une campagne
a ainsi été menée en Octobre 2010 afin de prétmejuvéniles de flet du groupe 0 dans un
estuaire en mer du Nord ('Escaut), dans deux gstian Manche orientale (la Canche et la
Seine) ainsi que dans un estuaire de la facadatigtia francaise (la Loire). La qualité
environnementale de ces zones de nourriceriesééhéée par des mesures complémentaires
de contaminants chimiques et d’indices de condiéinalysés sur les individus prélevés. Les
niveaux de contamination chimique présents dansglifé&ents sites ont été analysés par la
mesure des teneurs en métaux et HAPs dans le séd#tneelles des métaux dans le foie et
les branchies des organismes. L'état de santé glbg&jue des juvéniles a été étudié par la
mesure des indices de condition de Fulton et dgsorés TAG/ST ainsi que par une analyse
de forme des otolithes.

D’un point de vue chimique, I'estuaire de la Cangleait étre considéré comme un
estuaire de bonne qualité environnementale préstedéafaibles concentrations en métaux et
HAPs. Les flets prélevés dans cet estuaire présehntégalement les concentrations en
meétaux les plus faibles dans les foies et branchies résultats confirment la prise en compte
de cet estuaire comme site de référence. A l'iryetss sédiments des trois estuaires
anthropisés dépassent certains niveaux de toxi@®.concentrations en mercure analysées
dans le sédiment excédent le niveau de toxicité BBRUr les trois estuaires ainsi que les
concentrations en Cd, Pb et Zn pour I'Escaut didiae. Le sédiment de la Loire présente
egalement des concentrations en Cr, Ni et Diberlza@ahracéne dépassant ce seuil de
toxicité. Ces teneurs plus élevées en métaux @asdsdiment de ces trois estuaires par rapport
a la Canche se retrouvent également dans les @rgdee juvéniles de flet avec des
différences de concentration entre organes suieamnétal considéré. Les flets de la Seine

présentent les concentrations les plus fortes encelgx de la Loire en As et Pb et ceux de
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'Escaut en Cd et Cu. Le foie apparait plus seestule les branchies a cette contamination
métallique. Cette augmentation de contaminants igoies a la fois dans le sédiment et les
juvéniles issus des trois estuaires anthropisésedise a une diminution des indices de
condition de Fulton et des indices lipidiques papport aux individus prélevés dans la

Canche. Des taux de croissance plus faibles desijes de flet prélevés dans la Seine, la
Loire et 'Escaut ont également été suggérés paalyse de forme des otolithes bien que les
variations de celles-ci restent faibles. Sur laeldes relations taille-poids, cette diminution de
I'état physiologique des juvéniles de flet issus ldeSeine, I'Escaut et la Loire apparait

augmenter avec la taille des individus et donc deetemps de séjour dans les estuaires
depuis leur métamorphose.

Dans cette étude, les relations entre les corat@ris en métaux dans les organes
cibles des juvéniles de flet issus des quatre istuat les indices de conditions suggerent des
effets déléteres de ces contaminants sur |'étasiplogique des individus. Cette diminution
de la condition des organismes refléte la baissk dgalité environnementale des zones de
nourriceries et ainsi le risque pour la survie fegniles et le recrutement des adultes.
Néanmoins, I'étude de I'état de santé des orgarsneconditionn situ est sous linfluence
d’autres facteurs environnementaux comme ['étatrittarinel des individus lors du
prélévement et/ou la présence de parasitisme fauitl considérer dans l'interprétation des
résultats.
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Metal bioconcentrations and condition indices in jwenile European flounder,
Platichthys flesusfrom French and Belgium estuaries.
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2 ULCO, LOG, F-62930 Wimereux, France
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1. Introduction

In recent years, the scientific community has bexontreasingly aware of long-term
impacts of chemical contaminants on marine enviremad quality. Bioaccumulation patterns
of metal in fish tissues can be used as effectnaicators for both monitoring metal
contamination of the environment and evaluatingrthé-availability (Sultana and Rao,
1998). The organisms use for such bio-monitoringstmmaeet certain conditions, amongst
which not only feature their capacity to bio-cornicate the substance being studied, but also
their abundance and their relative sedentaritypaetsvely allowing good coverage and
geographic representation (Cossa, 1989; Nakhkd, 2007). As the flounder fulfils most of
these criteria, European flound@&idtichthys flesus an abundant flatfish in European coasts,
has been used in several biomonitoring programe shne 1970’s (Misr&t al, 1989; Jensen
and Cheng, 1987; Cossaal, 1992). It is an estuarine species that residegsglits juvenile
stage in estuaries, being also tightly linked ttuases at the subadult and adult stages
(Hylland et al. 1996, Kirbyet al. 2000). Moreover, the flounder is a benthic fishng in
contact with the sediment, the major compartmentcfamtaminant storage in the aquatic
environment, and is thus particularly exposed tentlsal stress (Koehler, 2004, Miniet al.
2000). In general, studies were performed withdagganisms, above 20 cm, since small fish
do not provide such large amounts of tissue forlyais of metal concentrations. To our
knowledge, until now, no investigation has beenotied to the metal determination in such
juvenile fish, although these stages can be marsiteee than the adult stages. Juveniles are
abundant along estuaries and coastal areas andsespra critical life stage for fish
population renewal. Indeed, mortality is high dgrthe first several months of fish life and
only the few individuals surviving can contribute the recruitment success (Beek al,
2001).
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Distribution of metals is frequently specific tigstand depends largely on certain
parameters, such as the exposure route, doseraadKialmanet al, 2010). Knowledge of
the distribution of metal in tissues is useful gentifying particular organs that are sensitive
and selective to metal accumulation (Szedéeral, 1990). However, measuring pollutant
concentrations in tissues do not provide the infdrom needed to assess biological effects
that contaminants may cause in organisms (LehtanenSchiedek, 2006). Results obtained
from laboratory studies demonstrated that metateotmations in fish tissues can result in
direct energetic and physiological costs, expregselgcreased growth and low physiological
condition as well as indirect costs due to the maefgnce mechanisms (Livingstone, 2001;
Marchandet al, 2004; van der Oogt al, 2003; Fonsecat al, 2009). Fish condition and its
relationship with metal concentrations in the aguahvironment should also be monitored
occasionally in the field to better understanddfifects of metals on fish development and the
current situation of population dynamics. Thuspomder to properly evaluate the effects of
contaminants in organisms, complementary studiésoaiccumulation with effect biomarkers
are strongly recommended (Fernaneteal, 2008).

Fish health indicators, as condition and lipid ag@r indices, inform on metabolic cost
induced by chemical contaminants and indirectlytbe energetic status and growth of
exposed individual (Adamset al, 1990; Lambert et Dutil, 1997). These indices @néshe
advantage to be relatively easy to measure and adfevant information on fish health and
thus are considered to reflect fish probabilitytovive. In addition to these common indices,
recent studies have recommended otolith shape sasahs useful bioindicators of fish
condition under environmental stress (Palmieral, 1994; Panfiliet al, 2005; Burkeet al,
2008). Numerous studies have demonstrated a signtfirelationship between otolith size
and fish age, suggesting that otolith size candmslwas a growth indicator (Boehlert, 1985;
Choatet al, 1996; Mug-Villanuevat al, 1994; Newmart al, 2000).

The aim of the present study was to evaluate,ald fsituation, the effects of chemical
contaminants on O-group flounders from three emsampacted by human activities by
comparison with a reference site. Metal, PAH andBRGncentrations were determined in
estuarine sediments and metal concentration in Ifidr and gills, two target organs of
contaminant accumulation. These levels of chemioahpounds were then put in relation
with juvenile flounder health using two indicesduently used to assess fish health : the
Fulton’s K index and a lipid index. In this work,ewtested also the potentiality of otolith

shape analysis for assess fish condition. Thisystugis based on the assumption that this
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combined used of metal contents in fish and measemées of fish condition could lead to a

relevant assessment of habitat quality of anthropiegestuaries.

2. Material and Methods

2.1. Flounder sampling

Juvenile flounders were collected in three Frersthagies along the Atlantic coast (The
Canche, Seine and Loire) and in a Belgium estuahe (Western Scheldt) (Fig. 1). The
Canche is a small estuary with low domestic, adjrical and industrial effluents. A recent
study on flounder from estuaries of the easterrt parthe English Channel allowed to
consider the Canche estuary as a reference sfaayiing a low level of contaminants (PAHs
and metals) and in which flounders appear in gooddition (Amaraet al, 2009). The
Scheldt, Seine and Loire estuaries are subjectesiromg anthopogenic influences and are
chronically polluted by mixture of chemicals. Inde¢he western arm of the Scheldt estuary
is characterized by high metal pollution as it isnajor drain for industrial and domestic
wastes (Bayens, 1998). The Seine basin display pafhtant inputs as it concentrates 40%
of the economic activity of France and 50% of tiverrtraffic (Chiffoleau, 2001). The Loire
estuary displays a strongly urbanized and indugtei basin, and thus shows a diffuse
contamination, characterized by a mixture of met®ldHs, PCBs and pesticides (RNO
2003).

Scheldt

(L Canche

Seine

Loire

4 km \—'\

Fig. 1 (Figure 65) : Location of the four estuarisheldt, Canche, Seine and Loire). The rectangula
area represente the fish sampled area.
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Flounder juveniles were collected in October 2&mpling was performed using a 1.5-
m beam trawl, with one tickler chain and 5-mm me=ie in the cod end, towed by a zodiac
against the current at two knots for 15 min. Imrmaggly after sampling, O-group flounders
(879 individuals between 50.9 and 99.7 mm totaylenTL) were sorted alive on board, keep
in ice and transferred to -20°C in laboratory.

Each fish was measured for total length (nearaim) and weight (near to 0.01 g) and
was examined for external pathological abnormalisach as disease, fin erosion and were
recorded as present or absent. Flounders usedh@amical and biological analysis were
chosen in order to avoid any difference in fishediietween estuaries. Thirty flounders per
estuary (TL : 79.8& 4.5 mm; W: 5.3 0.96 g) were dissected for analysis of metalvark
and gills. Thirty other fish per estuary were ugadbiological analysis (TL : 70.2 4.1 mm;

W: 3.63% 0.65 g). Muscles were sampled and preserved aC-26F lipid analysis. Their
stomach was removed and their otoliths (sagittaEaeted and each was preserved in ethanol
(95%).

2.2. Environmental parameters and sediment chersmatamination

At each station, physicochemical parameters (Teatpes, salinity, oxygen, pH,
turbidity) were recorded for each beam trawl ha8lsdiment was collected at low tide near
each sample area, keep in ice box and preserv@0& in laboratory.

In order to determine selected metals (Al, Cd,@r, Mn, Ni, Pb, V and Zn) in the total
and bioavailable fractions, sediments were drie¢l0atC to constant weight and were ground
to a powder. For the determination of total metalsmut 0.250 g of ground sediments were
digested with HF (Suprapur, Merck) at 110 °C for A8 followed by a mixture of
concentrated acids HCI:HNG3:1, v:v, Suprapur Merck) at 120 °C for 24 h. §bperation
was repeated once. Metals associated with theiveatactions of sediment, considered as
bioavailable fractions, were estimated using thehoe of Huerta—Diaz and Morse (1990).
The reactive fraction such as metals extracted 6Y HM shows values comparable to the
sum of the first three reactive fractions in thesdier extraction scheme (Tess¢al, 1979).
The reactive fraction comprises of metal exchangeaht linked to carbonates, partially to
oxy—hydroxides of Fe—Mn and to acid volatile sutisd(AVS). About 0.5 g of sediment was
leached during 24 h with 20 mL of 1 M HCI (SuprapMerck). The total and extractable

metals were measured by inductively coupled plasimaric emission spectrometry
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(ICP-AES, VARIAN Vista Pro, axial view). For qualiassurance, reagents blanks, sample
replicates and standard reference materials (MES&+8 PACS-2, National Research
Council Canada) were used to assess the accurdgyraasion of the analyses. In all cases,
the recovery efficiency was better than 85% for tbal digestion of standard reference
materials. Total Hg was measured in dry and grosadiment samples (without any
pre—treatment) by means of atomic absorption speotpy (AAS) using an AMA 254 solid
phase Hg—Analyzer (Altec Ltd., Prague, Czech RapuliMlean recovery for total Hg was 86
% for MESS-3.

The extent of sediment contamination was assessed) the enrichment factor (EF)
(Salomons and Forstner, 1984). Commonly, normatimabf the metals to a conservative
element such as Al is employed as an index (EEv&tuate anthropogenic influences to the

sediments. The EF is defined as:

EF = (X/Alsample/ (X/Alpackground

where K/Al)sampleiS the metal to Al ratio in the sample of intergX¥/Al)backgroundiS the
natural background value of metal to Al ratio. EFuea were interpreted as suggested by
Birth (2003) for the metals studied with respect upper crust average (Taylor and
McLennan, 1995). EF < 1 indicates no enrichment<E¥is minor enrichment, EF = 3-5 is
moderate enrichment, EF = 5-10 is moderately segarehment, EF = 10-25 is severe
enrichment, EF = 25-50 is very severe enrichmentf BF > 50 is extremely severe
enrichment.

The persistent organic pollutants, including PABBRA’s 16 priority PAHS) and PCBs (7
congeners) were analysed. Briefly, organic compsuwdre extracted from 2 g of dried
sediment by a microwave oven (120 °C for 15 mirQQLRV) assisted extraction with 40 mL
of a mixture of acetone and hexane (1:1, v:v). $bleent was evaporated under a stream of
nitrogen in a TurboVap, and then concentrated tomll of hexane. Simultaneous
determination of PAHs and PCBs was performed bychasmatography—mass spectrometry
(GC-MS, VARIAN, CP 3800 — 1200 MS TQ), with a ZB-MResidue column (30 m, 0.25
mm, 0.25 um; Phenomenex). Identification of PAH poomds and PCB congeners was
based on the comparison of their GC-retention tiaed their mass spectrum, with
appropriate individual standards.

A way to assess sediment toxicity is the use ofalomation sediment quality guidelines.

Long et al, (1995) identified two guideline values: the effecange-low (ERL) and the
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effects range—median (ERM). Concentrations aboveEReE, represent a possible—effects
range within which effects would occasionally occlihe concentrations above the ERM
values represent a probable-effects range withichwifects would frequently occur. In the
present study, chemical contaminant contents imsauis were discussed according to these

guidelines.
2.3. Metal analysis in livers and gills.

Due to the small size of the juvenile, the livensl gills of six fish were pooled and thus
five samples were analysed for each condition aawh dissue. After sampling, gills were
rinsed with Milli-Q water to eliminate potentialdmentary particles associated with mucus.
Liver and gill pools were then lyophilised for ay&ib of metal concentrations. Samples were
digested with HN®@ (65%, Suprapur Merck) at an ambient temperatur4oh and then at
100 °C for 4 h. Concentration of As, Cd, Co, Cr, ®n, Ni, Pb, Se, V and Zn were
determined by inductively coupled plasma—-mass speetry (ICP-MS; VARIAN 820).
Standard curves were used to determine Zn in ggbg, Cu in liver and Mn in gills, whereas
a standard addition technique was applied for #sslution of matrix effects to calculate
other metal contents. Concentrations of Hg werdyaad by atomic absorption spectroscopy
(AAS) using an AMA 254 solid phase Hg—Analyzer @dtLtd., Prague, Czech Republic).
International certified standard (DORM-3, DOLT-4RN Canada) was used to control the

accuracy of the analytical procedure.
2.4. Biological analysis

2.4.1. Weight-Length relationships

The estimation of W-L relationships was made byatigistement of an exponential curve
to the data from all fish sampled in each estu@witin Il and Deriso, 1999) : W = 8L
where V) is the body mass (mg) and) (s the total length (mm).

The Fulton’s K condition index which assumes thediher fish for a given length are in
better condition was calculated for all fish withetformula :K = 100W/L?). The K was

calculated for each estuary among 5 size groujss 67, 7-8, 8-9, 9-10 cm).

2.4.2.Feeding analysis
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The stomach contents of thirty flounders per estuagre analysed under a microscope.
The main prey categories were identified and caliniéne vacuity index was calculated as
the number of empty stomachs divided by the totailmer of stomachs examined x 100.

2.4.3. Lipid content and TAG:ST ratios.

Lipid content was measured in muscles of ten fishgstéuary and a lipid storage index
was estimated based on the ratio of the quantityiadylglycerols (TAG; reserve lipids) to
the quantity of sterols (ST; structural lipids)tive fish. The TAG content is dependent on the
nutritional state of the fish as they are a maiseree of energy in teleosts and the first
components to be mobilised during periods of strebdle sterol contents remain essentially
unchanged during starvation (Galoa al, 1990). The amount of total lipids in each
individual was measured on a sample of lyophilisagscle (0.07 g). Lipid extraction was
conducted using the method of Bligh and Dyer (1988)htly modified as described by
Amara et al. (2007). Lipids were extracted according to a mixturof
water:chloroform:methanol (1:1:1, v/v/v). TAGs ast@rols were separated from other lipids

by performing thin layer chromatography (TLC).

2.4.4. Otolith measurements

Sagittae were cleaned and photographed to detetertima length (mm), the width (mm),
the perimeter (mm) and the area (mm?2) of each tbtdleft and right) using an Image
Analysis System (TNPC, 5.0, NEOSIS). Each otoldéingpneter was then normalized with the
length (LT, cm) of respective fish.
For bilaterally symmetric organisms, developmestability can be measured by a variable
named fluctuating asymmetry (FA) that corresporalsi¢viations from a perfect bilateral
symmetry in a morphological character (Parsons, 198farakiset al, 1997; Panfiliet al,
2005). Therefore, fluctuating asymmetry (FA) in lito was calculated in order to test
difference between estuaries. FA was estimated ugiagdifferences for each variable
between the right and left otoliths using the foran(gxample for the area) : FA Areazo —
Area o |/ Areajro g, Where Arego is the area of the right otolith, Arga is the area of the
left otolith and Aregro, g is the mean area between right and left otolitdswas then the

mean of FAi for each sample. FA was calculated atingly for each parameter.
2.5. Statistical analysis
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Statistics were performed with XLSTAT 2007. Diffapes in biological parameters
between fish from the four estuaries were analysgd one-way ANOVA, followed by
post—hoc Tukey tests. If biological data did not ptyrwith the parametric assumption of
normality and homogeneity of variance after varitnamsformation techniques were tested,
the non—parametric Kruskall-Wallis test and Mann-Wy U test for post hoc pairwise
comparisons were used. These non—parametric tests also used to analyse differences in
metal bioaccumulation in livers and gills. Relatibips between metal concentrations in the
total and reactive fraction of sediment and metaitents measured in tissues were analysed
by performing Pearson correlations. Comparisongdf weight-length relationships between
estuaries was analysed by performing a multipleessggon analysis of log-transformed

variable with Statgraphics Centurion XVI.
3. Results
3.1. Sediment chemical contamination

The results of metal and PAH concentrations intthal fraction expressed as mg. kof
dry sediment are reported for each estuary in Tablo PCB was detected in any estuary
above 0.01 mg.kj Among the four estuaries, the Canche sedimenilayis the least
concentrations in all elements analysed. Metal eptrations found in Seine sediment were
approximatively two times higher than in Canche tamains lower than those observed in
the Scheldt and Loire estuaries except for Hg aetnaBons which were of the same order of
magnitude. Different levels of metal concentratiarese found in Scheldt and Loire estuaries
among the metal. Indeed, Scheldt sediment disgiegeer concentrations in Cd (2.390.11
mg.kg?), Hg (0.29+ 0.01 mg.kd) and Zn (212+ 4 mg.kg") whereas Loire sediment had
higher concentrations in Cr (1@31 mg.kg"), Cu (28.2+ 0.5 mg.kg"), Ni (35.5+ 1.6 mg.kg
1, Pb (78.7 1.6 mg.kg") and V (100t 1 mg.kgh).

Only 2 PAHs was detected in Canche sediment whe&3ed2 and 13 PAH compounds
were quantified in Seine, Loire and Scheldt esésanespectively. The Scheldt estuary was
therefore the most contaminated in organic compatittsXPAHs = 2.68 mg.k§ compared
to Loire (1.71 mg.kd), Seine (0.6 mg.k and Canche (0.12 mg.Kp
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Table 1 (Tableau 30) : Meat $D) abiotic parameters, sediment metal and PAHseardrations
(mg.kg" dry weight) in the four estuaries (Scheldt, Can&wne and Loire). ERL and ERM
guidelines values defined by Loegal. (1995) are also presented) Concentration that exceeds the

ERL

Scheldt Canche Seine Loire ERL ERM
T (°C) 17.3 13.1+3.6 14.4+2.0 16.04
S (PSU) 10.75 19.7+11.3 245+1.8 18.42
pH 8.12 8.24+0.40 8.51+0.40 8.11
0, (mg.LY) 6.83 7.16+0.73 6.81+0.61 8.11
Turbidity (NTU) 33.1 18.3+15.4 170+9 354
Metals
Cd 2.39+ 0.1 0.42+0.06 0.64-0.03 1.36:0.19 120 9.60
Cr 74.9+ 1.1 32.1+ 0.9 44.3t 1.2 103+ 1! 81 370
Cu 25.9+ 0.4 6.26t 0.25 13.40.5 28.2£ 0.5 34 270
Hg 0.29+ 0.0 0.04+0.01 0.2 0.0f 0.17+0.01 0.15 0.71
Ni 17.8+£0.9 10.8t 0.5 13.9+ 0.3 355+ 1.6 209 51.6
Mn 520+ 8 190+ 3 331+ 4 587+ 6
Pb 49.0+ 1.4 11.7+ 0.5 23.7£ 0.9 78.7+ 1.6 46.7 218
Y, 63.0+ 0.7 33.5:£0.1 38.1+ 0.4 100+ 1 150 410
Zn 212+ 4 46.1+ 0.9 78.4£1.2 164+ 3*
Al 33030+ 694 17320: 364 24340:280 6740G: 959
PAHs
Naphtalene 0.07£0.03  <0.05 <0.05 0.060.02 0.16 2.10
Acenaphtylene <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 0.04 0.64
Acenaphtene <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 0.02 0.50
Fluorene <0.05 <0.05 <0.05 <0.05 0.02 0.54
Phenanthrene 0.19+£0.03 <0.05 0.0£0.01 0.12£0.02 0.24 1.50
Anthracene 0.07+0.02 <0.05 <0.05 <0.05 0.09 1.10
Fluoranthene 0.32+0.06 0.06:0.01 0.1x0.02 0.2+ 0.04 0.60 5.10
Pyrene 0.26+£0.04 <0.05 0.0&80.01 0.15-0.03 0.67 2.60
Benzo(a)anthracene 0.3£0.02  <0.05 0.0#0.01 0.20.02 026 1.60
Chrysene 0.23+0.05 <0.05 0.00.01 0.13+0.03 0.38 2.80
Benzo(b)fluoranthene 0.22+0.16  <0.05 0.06 0.04 0.150.11
Benzo(k)fluoranthene 0.41+0.19 0.06:0.03 0.11+0.05 0.26t0.12
Benzo(a)pyrene 0.14+ 0.02 <0.05 <0.05 0.40.02 0.43 1.60
Indeno(123-cd)pyrene 0.15£0.01 <0.05 0.0 0.01 0.13:0.01
Dibenzo(a.h)anthracene 0.11+0.02  <0.05 <0.05 0.020.0f 0.06 260
Benzo(ghi)perylene 0.21+0.15 <0.05 <0.05 0.150.11
Total PAHs 2.68 0.12 0.6 1.71

To evaluate sediment toxicity, Table 1 also gitke levels of two contamination

sediment quality guidelines for some trace metats RAHs. The Canche sediment was the
only one which presented no concentration that edeg the guideline values. Our results
reported that the Scheldt sediment displays coratoris in Cd, Cu, Pb and Zn exceeding the

ERL values. The Scheldt sediment presented alsbiginest concentration in PAHs with two
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compounds exceeding the ERL values. Among the dstuaries, the Loire sediment appears
the most potentially toxic with concentrations id,Cr, Hg, Ni, Pb and Zn which exceed
ERL guidelines.

EF values and percentage results of metals measutbd reactive fraction of sediments
collected in the four estuaries are given in Tahld-ollowing normalization with Al, EF
values were quite similar between estuaries forNErand V. High ratios (EF > 10) were
found for Cd in all sediments with the highest facheldt sediment. A moderately severe
enrichment was reported in Pb for Scheldt and Laire in Zn for the Scheldt estuary. With
regard the bioavailability of metals in the sedim&® major trend could be proposed except
a slight decrease of Cd, Pb and Zn in the readtaetion of the Loire sediment. In all
estuarine sediments, Cu, Mn, Pb and Zn showed aamgstaffinity with the acid-soluble

fraction, which represented more than 60 %, whileNC and V remained lower than 40 %.

Table 2 (Tableau 31) : Percentage (%) of metalerpiatly reactive towards biota and Enrichment
Factor (EF) values for the four estuaries (Schédnche, Seine and Loire).

Scheldt Canche Seine Loire
EF
Cd 59 20 22 17
Cr 5 4 4 4
Cu 3 1 2 1
Mn 2 1 2 1
Ni 2 3 2 2
Pb 6 3 4 5
\Y 3 3 2 2
Zn 7 3 4 3
Reactive fraction (%)
Cd 78 63 55 41
Cr 20 17 24 24
Cu 76 91 76 72
Mn 81 69 82 70
Ni 38 20 37 31
Pb 79 100 100 74
\Y 21 25 20 21
Zn 78 73 73 60

3.2. Metal concentrations in fish tissues

Differences in levels of metal concentrations wéyend between fish liver and gills
(Table 3). Concentrations of As, Cd, Co, Cu andw&ee higher in liver whereas gills
exhibited higher contents of Mn, Pb, V and Zn. Blirmetals analysed in both gills and

241



Chapitre V : Effets des contaminants chimiqued'état de santé de juvéniles de flet ; analysatin s

livers, flounder from the Canche estuary displatesl lowest concentrations except for Hg
and Cu in gills. Flounders from Scheldt estuaryspreed the highest concentrations of Cu in
liver and Cd in both tissues. The highest concéptra of Hg in liver, and Pb and Zn in gills,

were observed in fish from Seine estuary.

Table 3 (Tableau 32) : Meat 8D)metal concentrations (mg.kgiry weight) in liver and gills of
flounders sampled in the four estuaries (ScheldhoBe, Seine and Loire). n=5), (®, (), ()
represent significant difference (p < 0.05) comddoe Scheldt, Canche, Seine and Loire respectively

Tissues Scheldt Canche Seine Loire
As L 6.96+ 0.86 2.77 0.65 12.5+ 0.6 15.1+ 1.1+
G 2.66+0.17 1.41+0.19 2.78t 0.47 4.31+0.38
Cd L 3.02+0.5Z*  0.12+0.06 0.58t 0.06 0.24+ 0.02
G 0.12+ 0.0%*  0.02+0.02 0.04t 0.01 0.02+ 0.01
Co L 1.08+0.13 0.51+ 0.09 1.15 0.17 1.79+ 0.32+2
G 0.37+0.08 0.25+ 0.06 0.39+ 0.0Z 0.54+ 0.0
Cr L 1.17+ 0.24 0.77# 0.15 1.39 0.2C¢ 1.24+ 0.27
G 1.45+ 0.45 0.94+ 0.14 1.57 0.21+2 1.14+ 0.22
Cu L 73.8+6.7%*  187+7.3 46.6+ 3.5 48.9+ 11.¢
G 3.42+0.38 2.88t 0.45 3.39+ 0.27 3.14+ 0.28
Hg L 0.12+0.0¥ 0.10+£0.01 0.3 0.06" 0.11+0.01
G 0.09+ 0.01 0.12+ 0.03 0.15+ 0.03 0.06+ 0.01
Mn L 5.13+ 2.05 4.90t 0.47 8.70t 2.80 10.5+ 1.71+2
G 41.3+5.8 45.4+ 5.6 50.1+ 8.2 107+ 16.4
Ni L 0.43+ 0.06 0.2+ 0.07 1.14+ 0.13? 0.96+ 0.28
G 2.38+ 0.24 1.66+ 0.39 2.43t 0.2¢ 2.19+ 0.19
Pb L 0.36+ 0.09 0.11+ 0.04 0.49t 0.06 0.60% 0.25
G 1.20+ 0.08 0.34+ 0.25 1.43t+ 0.22* 0.97+0.22
Se L 12.2+1.82 5.03+ 0.55 9.58+ 1.83 12. 7 1.24
G 7.47+0.72%  3.95+0.47 5.6Qt 0.50 6.37% 0.18
Vv L 1.69+ 0.26 0.87+0.16 1.32+0.14 1.54+ 0.24
G 3.85+0.57*  1.68+0.39 3.18t 0.24 2.71+0.26
Zn L 201+ 2¢ 133+ 7 179+ 19 193+ 172
G 416+ 22 307+ 25 445+ 244 361+ 16
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Significant correlations of measurements of metatevanalysed between sediment and
liver for most of metals in a decreasing correlatoder: Cd, Co, Zn, Cu, Pb, V, and Ni
(Table 4). When applied with metal concentrationsasured in fish gills, only significant

correlations for Cd, Co and Mn were detected.

Table 4 (Tableau 33) : Pearson’s correlation betweetal concentrations analysed in the total and
reactive fractions of sediments from the four asas (Scheldt, Canche, Seine and Loire) and the
metal content in flounder liver and gills. n=20g&ficant correlation for p* < 0.05, p** < 0.01 and

p*** < 0.001.
Liver Gills
Cd Total 0.78*** 0.76***

Reactive 0.96***  0.94**

Co Total 0.77%*  0.69***
Reactive 0.76***  0.69***

Cr Total 0.37 0.04
Reactive 0.42 0.09
Cu Total 0.74%** 0.31

Reactive 0.75%** 0.33

Hg Total 0.27 -0.22
Reactive - -
Mn Total 0.38 0.55*
Reactive 0.34 0.44
Ni Total 0.45* 0.21
Reactive 0.51* 0.42
Pb Total 0.65** 0.36

Reactive 0.65** 0.33

V Total 0.58** 0.27
Reactive 0.51* 0.17
Zn Total 0.77*** 0.33

Reactive 0.75%** 0.39
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3.3. Vacuity index

Differences in fish vacuity index were encounteagdong the four estuaries. Fish from
Seine (30 %) and Scheldt (47 %) estuaries exhibitedowest percentage of empty stomach
whereas those from Canche (73 %) and Loire (93r&gemted the highest.

3.4. W-L relationships

Fish length-weight relationships were first anatlybg the exponential curve of data from
each estuary (Fig. 2). With the W =Pamodel, it could be visualized that fish from Camch
estuary presented higher weight for a given lerggiimpared to the three other estuaries,
especially with increasing length. The linear modéh In(length) as predictor variable for
In(weight) resulted in high coefficient of determiioa R2 between 0.97 and 0.98 for each

estuary. Based on multiple regression analysisyessgpn slope of Seine fish were
significantly lower compared to Canche.

Canche = = = Seine

Escaut Loire

12 +

Weigth (g)

50 60 70 80 90 100
LT (mm)
Fig. 2 (Figure66) : Weight-Length relationshipslotinders sampled in the four estuaries (Scheldt,

Canche, Seine and Loire). n=137 for Scheldt, nfar Canche, n=255 for Seine and n=210 for Loire.

Fulton’s K indices were compared between estudoesach fish size-group (Fig. 3).

Except for the “5-6 cm” group, flounders from SaltelSeine and Loire presented significant
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lower K index compared to Canche for the four gjreups ranged between 6 and 10 cm .
This difference between Canche and other estuseiess to increase with the fish length. K
indices of fish from the Seine and Loire estuaryenalso significantly lower than Scheldt

estuary for the “7-8 cm” group.

Fig. 3 (Figure 67) : Comparison of Fulton’s K carmah index for five size group of flounders sampled
in the four estuaries. n=30),((%), (), (%) represent significant difference (p < 0.05) corepao
Scheldt, Canche, Seine and Loire respectively.
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B Seine

1,11 % B Loire
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Fulton's K index

=

1,01 2
0,99 ~

0,97

0,95
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3.5. Lipid analysis

Total lipid content in muscles was significantlygher in fish from the Canche estuary
compared to the three others (Fig. 4). While TAGr8&flos were found below 0.1 for all fish
analysed, significant higher ratios were recordedaunders from Canche (0.0420.014)
compared to the Scheldt (0.084€.001) and Loire (0.00% 0.001) estuaries. Fish from Seine
(0.011+ 0.005) estuary presented also lower TAG: ST thancBe but difference was not

significant.
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Fig. 4 (Figure 68) : Comparison of (a) lipid cortteand (b) TAG:ST ratios of flounders sampled in
the four estuaries. n=10),((), (), (%) represent significant difference (p < 0.05) corepao
Scheldt, Canche, Seine and Loire respectively.

3.6. Otolith measurements

Otolith area was significantly higher in fish frofeine (L : 0.293 0.023 mmz2.cri’ R:
0.289 0.023 mm2.ci) and Loire (L : 0.286+ 0.018 mm2.cii) estuaries compared to the
Canche (L : 0.27% 0.020 mmz2.crf; R : 0.268+ 0.020 mm2.cnl) (Table 5). Significant
higher otolith width was observed in fish from tBeheldt (L : 0.202 0.008 mm.cnt; R :
0.201+ 0.008 mm.cnf) estuary compared to the Canche (L : 0.£9.009 mm.crit; R :
0.193+ 0.010 mm.crit). Among the four parameters analysed in left agttrotolith, no

differences in fluctuation asymmetry were recorded.
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Table 5 (Tableau 34) : Comparison of left (L) aight (R) otolith measurements normalized with fish
length (weigth, area, length, width and perimeserd fluctuation of asymmetry for each parameter
between the four estuaries. n=3),répresent significant difference (p < 0.05) coregado Canche.

Scheldt Canche Seine Loire
Area (mmz.crit) L 0.283+0.021 0.27%#0.020 0.293 0.023 0.286+ 0.018
R 0.281+ 0.020  0.268 0.020 0.28% 0.023  0.281+ 0.016
FA 0.028+0.016  0.0220.025 0.02% 0.020  0.025 0.019
Length (mm.crit) L 0.274+0.012  0.2740.011 0.27%0.015  0.281%* 0.016
R 0.272+ 0.012 0.2720.011 0.2720.016  0.27& 0.014
FA 0.030£0.016  0.02@¢: 0.029 0.02% 0.019  0.022 0.017
Width (mm.cn) L 0.202+ 0.008  0.194+0.009 0.19% 0.008  0.19% 0.010
R 0.201+ 0.008 0.193+0.010 0.1980.008  0.198 0.010
FA 0.019+0.018 0.022 0.014 0.0160.015  0.016 0.017
Perimeter (mm.cif) L 0.756+ 0.027  0.743 0.027 0.753 0.035  0.76@& 0.032
R 0.751+ 0.027 0.7380.026 0.74Z0.030  0.752 0.031
FA 0.017£0.019 0.0140.018 0.018 0.011  0.01% 0.010

4. Discussion

4.1. Chemical contamination

Metal and PAH concentrations found in Canche sedimere on the same order of
magnitude that those found in a previous study le same area (Amara et al., 2009).
Concentrations obtained in the sediment collectedeasite named “Grande Vasiére Nord” in
Seine estuary were in the minimal values of theyeareported previously (Dauvin, 2008,
Clarisse et al., 2003). In the early 1980s, then&eiver basin was considered to be one of
those most affected by trace metals, PAH and ptiyiciated biphenyls (PCB) in Europe
(Chiffoleau, 2001, Meybeck et al, 2004, Chevred®96). A general decrease of metal
contents in the Seine river was then observed thepast 20 years following metal emission
regulations (Meybeck et al., 2007). Therefore,ha present study, metals analysed in Seine
sediment presented concentrations exceeding thedtiRleline values only for mercury but
its concentration was found to be similar to thedstwalues reported by Foucher (2002). In
the same way, an historical overview based on tnaetal contents of suspended matter in the
Scheldt estuary reported a decrease of Cd, Crnilliza between 1978 and 1993 (Nolting et
al., 1999). In the same study area, measured dsnt#nCd, Cr, Cu Mn, Ni, Zn can be
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compared with previous values reported by Laingalei{2009) on superficial intertidal
sediment. Compatible values were found for Cr whereur concentrations were generally
twice lower. Likewise, in the same area, metal eot@tions in Cd, Cu, Pb and Zn in the
Scheldt sediment was found be higher than thosertexp earlier in Danis et al. (2004). .
Sediment total fractions collected in the Loireuesy were more enriched in Cd, Cu, Mn, Pb
and Zn compared to contents measured at the sam@t®lom the fine fraction (< 45 um) by
Piron et al., (1990). More recently, Negrel (199€ported sediment concentrations in
common investigated metals (Pb and Zn) in the sanmer of magnitude than those found in
the present study.. Among the four estuaries, Lasexliment showed the highest
concentrations in lead. Indeed, previous studiemetal contamination in Loire estuary have
shown an important Pb contamination from induss@irces (Boutier et al., 1993). However,
normalisation with respect to Al characteristicneémt of residual alumina-silicate fraction
moderates this enrichment with EF in Loire sedimemter than Seine for Cd and Cu and
than Scheldt for Cr, Pb and Zn. This tendency wasicned by bioavaibility data with the
Loire sediment presented lower percentages of 6dari® Zn concentrations in the reactive
fraction of sediment than other estuaries.

As the flounder fulfils most criteria for selecti@s an indicator species, numerous
studies have analysed metal concentrations irEtlmiepean species (Cosstaal, 1992; Beyer
et al, 1996; Gokegyr et al, 1996; Burgos and Rainbow, 2001; Vinagtal, 2004; Reynolds
et al, 2003; Henryet al, 2004; Nakhléet al, 2007; Evrarcet al, 2010; Vasconcelost al,
2010). Most of these studies have particularly mess Cd, Cu, Pb and Zn in flounder liver
and most of analysis were realised on flounderzg about 20-30 cm. Metal concentrations
found in liver of flounders from Canche estuary &vaimilar to those found in flounders
sampled in other French areas weakly impacted byahuemtivity like the Ster (Evraret al,
2010) or the Somme (Henmt al, 2004). On contrary, flounders from Scheldt, Seane
Loire estuaries displayed metal concentrationshim game order of magnitude than those
reported in flounder from anthropogenic coastahdike the Gironde estuary (Evraed al,
2010) and Calais coast (Hengg al, 2004) in France or the Douro estuary in Portugal
(Vinagreet al, 2004). Flounder from Scheldt estuary displayediqdarly high content of
Cd compared to other studies. Metal concentrationkver have already been studied in
flounder form Seine (Henrgt al, 2004; Miramancet al, 2001) and Loire (Evrarét al,
2010) estuaries. We found globally higher conceioina than these previous studies and
especially for the Seine estuary. It is well essditdd that the metal concentration of aquatic

organisms can vary with their size. Indeed, certaetals accumulate with age whereas the
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growing of the tissue has the effect of loweringitimetal concentration (Cosetal, 1992).
For example, mercury concentration is found todweel in fast-growing individuals than in
slow-growing ones because the mercury accumulatédh is diluted into a larger body mass
(Huanget al, 2010). Moreover seasonal differences of metahdmamulation in fish have
been reported and could be attributed to the fraggmwnput variability observed in estuaries
along the seasonal cycle, the metal speciatiostinaeine waters linked to salinity and/or the
increased metabolism due to high temperature (Walal, 2005; Masoucet al, 2007,
Evrardet al, 2010).

In the present study, differences in metal conegioins were observed between liver
and gills. These differences might be a result hdirt capacity to induce metal-binding
proteins such as metallothioneins. Indeed, ther ligeinvolved in the main metabolic
activities, such as detoxification; thus, metaks sansported from other tissue to this organ
for its subsequent elimination through inductiorttadse metal-binding proteins or binding to
insoluble fractions (Klavercamgt al, 1984). High levels of metals accumulate alsdendill
tissues by absorption. The gill is a tissue whidsvactive and passive exchanges occur
between the animal and aquatic environment (Hel887; Duralet al, 2006). Indeed, the
gills are generally the primary uptake sites, algiothese tissues are not necessarily the final
accumulators of the metals. In the present stualyper concentrations were found more than
10 times higher in liver than in gills which coude related to the fact that the liver not only
accumulates Cu, but it also plays an important iml€u homeostasis (Grossetial, 1998).

On the opposite, Mn concentrations were found ali@utimes higher in gills than in liver.
Rouleauvet al. (1995) suggested that uptake of manganese probablys mainly via the gills
and is then transported by the blood to variousimsgand tissues.

Whereas strong significant correlation was fountiveen Cd in fish and in sediment
for both tissues, much more correlations with othetals were found for liver than gills. This
fact suggest than liver would be more sensitiven&tal bioconcentrations than gills. It has
been reported that gill mucus layer likely acte@d &sansitory barrier preventing accumulation
of metals by gills tissue (Kraemet al, 2005; Visnjic-Jefticet al, 2010). The absence of
correlation with some metals could be also expthitgy the trend of essential metal
regulation in tissue (Burgos and Rainbow, 2001)kkibetween metal concentrations in fish
and in sediment are also mainly related to theuaibability of these metals in the sediment.
Indeed, the decrease of metal bioavaialability ord sediment might have lead to lower
metal concentrations in fish tissues. It is alsguastion of the role of metal uptake via bio-

transference from prey and the biomagnificatiormaftal contamination through food webs
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which represent a potential source of contaminatiodeed, juvenile flounders feed on a
variety of polychaetes, crustaceans and amphipdasio et al, 1996; Vinagreet al, 2008)
which could concentrate metals from the sedimenther water-column. Moreover, the
migrations by flounder within the estuary can bensas one possible explanation for the
variability between metals concentrations analysedediment sampled the days of fish
collection and those found in fish tissues. Fotanse, metal concentrations increase from the

Seine bay to the upper Seine estuary (Caetal, 2006).

4.2. Biological analysis

Based on weight-length relationships and the Fudtdf’condition index, fish from
Canche estuary were found in better condition thaim from Scheldt, Seine and Loire
estuaries. This general decrease of fish conditotor in french contaminated estuaries was
also reported in previous studies on the Europleamder (Larochet al, 2002; Marchanet
al., 2004; Amareet al, 2009). Moreover in the present study, the difieeeson fish condition
between the Canche and the other sites appearsréase with the fish size and consequently
with their age. Based on the assumption that tlematal contamination of anthropogenic
estuaries are in part responsible of the decre&disiocondition, it appears that flounder
would integrate these chemical effects with inarggaéime spent in such contaminated areas.
Indeed, the Fulton’s K condition index is considkas a long term parameter integrating the
fish general well-being at the scale of week or msriSuther., 2000).

Flounder growth was access in the present studynhbiysis of the otolith shape since
variation in growth rate produces correspondinga@n in otolith shape. Consequently
otolith shape analysis could be used as a praxgtfdith ring counts in ageing fish (Gauldie
and Nelson, 1990). Indeed, the most accurate tgohnfor estimating fish age involves
analyzing otolith increments but the time and coftsuch otolith preparation with the
inherent subjectivity of this reading analysis makeifficult to realize it routinely (Steward
et al, 2009). In the present study, differences in tigharameters were relatively low among
estuaries but significant differences were fourrdatdeast one otolith parameter between fish
from Canche and the three anthropogenic estudnigésed, for a given length, flounders from
Schedlt, Seine and Loire estuaries would preseaggebiotolith which would mean that fish
would be older. This result suggests indirectlyt theh from these estuaries would have

slower growth than flounders from Canche.
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Developmental instability of individuals and poatibns could be estimated by their
level of fluctuating asymmetry (FA), which occursien otherwise bilateral traits show small
random variations in the size of the two sideshef tharacter around a bilateral symmetry
axis (Palmer and Strobeck, 1986). The degree ofdfikcts the inability of individuals to
maintain homeostasis during development when faadth stress; either genetic or
environmental (Mgller and Swaddle, 1997; Van Dondg#l©6). FA has been used as a bio-
indicator to test different environmental affecteluding pollution (Hardersen, 2000). As
otoliths are involved in the general balance of thedividual in its space, the bilateral
symmetry between right and left components is aherimportance for individual fitness
(Anken et al, 1998). However, in the present study no significdifference of FA was
recorded between estuaries.

This decrease of fish condition in contaminatedua@sts was confirmed by the
analysis of lipid content in fish muscles. Indeéatal lipid content of a fish is an easy
estimation of its physiological condition. Lipid gletion has been identified as a general
metabolic response to stress (Lemly, 1997). Diffetaboratory-based experimental studies
have underlined the impact of pollutants on redurcin lipid status (Claireaugt al, 2004;
Alguezaret al, 2006; Kerambruret al, 2011). Indeed, decrease of lipid content with the
sediment chemical contamination could be explaibgdthe potential change in energy
allocation which would be used preferentially farsistance to chemical stress to the
detriment of growth (Rowe, 2003). A decline in feed activity combined with a major
reduction in the ability to assimilate and/or camfeod to energy could also have contributed
to this lipid depletion. Fractionation of lipid cmt into individual classes could provide a
more sensitive measurement of metabolically avalépids and energy allocation (Norteh
al., 2001). Triacylglycerols (TAG) are the major enesgjorage form in fish and therefore
displays an important ecophysiological relevanceirabcators of growth potential and
survival (Sogard and Olla, 2000). In the presentst the lipid depletion observed in fish
from the three anthropogenic estuaries was confirbyeTAG:ST ratios which were higher in
flounders from Canche estuary. However, in the garestudy, our data from all flounders
showed extremely low TAG:ST ratios compared to jmev data on juvenile sol&olea
soleg sampled in Canche estuary in September 2002 (Aetal, 2007). This fact suggests
that TAG reserves had almost been exhausted in Ilfigid storage is generally observed
prior to winter and allows fish to survive periodfstarvation, which are more frequent in
winter. The low values of TAG would suggest a perd starvation in October which would

be corroborate by the high vacuity index observediiounders from Canche estuaries.
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However, as suggested by Durieetxal, (2007), lipid storage is not the only way forhfit
store energy : a dramatic increase of glycogenetnivas observed during compensatory
growth in young roacRutilus rutilus(Mendez and Wieser, 1993).

Changes in fish growth and condition are a commesponse in marine organisms
exposed to stressful pollutants which are directiated to fish well-being and health
(Alquezaret al, 2006). Their use is based on the fact that clemgendividual health
manifest themselves at higher levels of ecologmaanisation, leading to reduced fish
recruitment, abundance and production. Howevesgtphysiological parameters are likely to
be sensitive to other biotic or abiotic parametdfer instance, in this present study,
differences in parasitism level were found amortgages (data not shown). Indeed, whereas
Canche flounders were affected by internal parssiteh from Seine and Loire estuaries were
external parasited by copepods. Parasitism invoiregnergetic cost due to both parasite
nutrition and host reaction. Studies on cases afyénfection have demonstrated negative
effects of parasite on fish host growth and stdingid supplies (Coleman and Travis, 1998;
Johnson and Dick, 2001; Duriewet al, 2007). Moreover, differences in feeding actiatie
based on vacuity indices were observed among éstudn particular, our reference site
appears to have reduced feeding activities wheisasfrom Seine estuaries presented the
lowest vacuity index. Indeed, all coastal areasnateequally important as food availability
for fish. In spite of its metallic and organic camtination, the Seine estuary remains a highly
productive ecosystem providing high abundance otrotenthic and planktonic fauna
(Dauvin and Desroy, 2005). However, this intringa@hness of anthropogenic estuaries does

not necessarily prevent the loss of their funcemursery ground (Courret al, 2009).

Conclusion

This study demonstrated that the metallic conediotis found in estuarine sediments
are reflected in juvenile flounder tissues. Thigahaccumulation is likely to be dependent of
several factors as metal bioavailability in sediimamd the route of exposure which leads to
different concentrations among target tissues. heal contamination was related to the
decrease of condition and lipid supply of fish framthropogenic estuaries and this condition
depletion was shown to increase with the time spettiose estuaries. The combined use of
chemical and physiological parameters offers relevanformation on fish health
determination under chemical contamination. Theeise of fish condition reflects the risk

for juvenile survival and thus adult recruitmenbwever, fish health determination, in field
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study, is also dependant of other biotic and abitactors. Indeed, the use of lipid index is
limited by the seasonal variability of fish nutomial status. In the same way, fish condition is
sensitive to uncontrolled factors such as parasitis food bioavailability. Simultaneous
analysis in field and laboratory conditions couded to a better understanding of chemical
effect on fish health. While laboratory experimeauld establish direct linkage between
chemical contaminant and fish conditions, field ekpent could give information on the

current situation of anthropogenic estuaries.
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Chapitre VI : Discussion généerale

1. Méthodes d’étude

1.1 Intérét des juvéniles de poissons

Peu d’études ont réalisées une approche multilvouears sur des stades précoces de
poissons marins, dd principalement a la quantitécltintillon limitant les analyses.
Cependant, les stades juvéniles de poissons somtdais dans les zones cotieres et
estuariennes et cette période de vie représensspect critique pour le renouvellement des
populations de poissons (recrutement). En se cdrcgndans les zones cotieéres peu
profondes soumises a de fortes pressions anthrapide juvéniles sont particulierement
sujets aux effets des contaminants chimiques. Dwss études nous avons adapté nos
meéthodes de dosage (chimiques, moléculaires etigpggjues) pour de faibles quantités
d’échantillon. Un certain nombre de parametrespnétre ainsi analysés chez les mémes
individus bien qu’étant de petite taille, ce quiifiée I'étude des relations entre les différents
parameétres analysés. La taille réduite des indsvfsrmet également d’augmenter le nombre
d’'organismes étudiés, la taille des dispositifs expentaux (aquariums ou cages) devenant
moins limitant. Outre l'aspect de la faisabilité sdexpériences, ces stades précoces
apparaissent plus sensibles aux effets des cordatsichimiques que les adultes, ce qui a pu
étre vérifié dans le cadre du projet DISCOBIOL pteguel différents organismes marins
(dont le bar) plus agés ont été soumis aux mémaditamns expérimentales d’exposition au
pétrole que notre étude (Milinkovitat al, 2011; Communication personnelle).

L'utilisation des stades précoces de poissons marid&autant plus d’intérét qu’ils
présentent des phases de croissance rapide. Daigsuties, des différences de croissance ont
ainsi pu étre détectées sur des temps d’exposiiativement court. En effet, en marquant
les individus a l'aide de «tag» alphanumériquesuivi précis et individuel de la croissance
des poissons a pu étre effectué en condition expétale mais également lors de
I'expérience de caging. Entre les différentes ctios testées, nous avons ainsi pu obtenir
des différences significatives avec des variatimsaille de 2 a 10 mm (soit de 3 a 14 %) et
de poids de 100 a 2000 mg (soit de 2 a 40 %) sumdividus mesurant en moyenne 70 mm
et pesant 5 g. L’étude de la croissance des omgasisiécessite |'utilisation de tres jeunes
individus en phase de croissance rapide. Ceciafitplierement vrai si I'on s’intéresse a la
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croissance récente par otolithométrie. En effetlalgeur des accroissements journaliers
déclinant avec I'dge du poisson, les accroissendmtinnent de plus en plus fins. De plus,
les otolithes deviennent plus complexes et plusroentés avec I'age des individus, avec une
augmentation des distorsions de la croissance dureépaississement préférentiel de la face
interne de l'otolithe (Baillon, 1992). Dans nosdds, des difféerences dans ce parameétre de
croissance n'ont été observées que dans les comgliies plus contaminées, c'est-a-dire sur
les poissons présentant les taux de croissancetigamdes plus faibles. Ce manque de
sensibilité peut étre attribué a la difficulté @etlre des stries due a leur forme irréguliere
probablement liée a I'dge déja avancé des poisatilises (3 - 4 mois) (Figure 70). En
condition de laboratoire, il pourrait étre intérastsd’effectuer un marquage fluorescent sur
les otolithes au début de I'expérience (Lagardsral, 2000). Ce marquage permettrait de
situer de maniére plus précice les stries de @otEs correspondant au temps d’exposition

des organismes.

b.

Figure 69 : Comparaison de la régularité des stigesroissance entre un otolithe de (a) un flet de
cm et celui de (b) un flet de 7 cm

1.2 Faisabilité du caging sur les juvéniles de poissons

Un des objectifs des travaux de cette these daitsé tester la faisabilité et la
pertinence des expériences de caging sur des jagdaliespeces marines. Avec de forts taux
de récupération des poissons dans les deux sidgsén (75 et 90 %), cette expérimentation
a montré la potentialité de cette méthode d’étudpliguée aux juvéniles de poisson.
Cependant, comme préconisé par Oilgtrial. (2006), plusieurs précautions doivent étre
prises pour mener a bien ce genre d'étude. Pourds®ns évoquées dans la section

précédente, nous nous sommes focalisés sur lexipsrjuvéniles de poissons. Il a été choisi
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de considérer deux especes aux modes de vie diféedin d’analyser les différences de
réponses vis-a-vis de cette technique d’expositiiracune des cages a ensuite été construite
en fonction du mode de vie de ces espéces. Le clmlespéce est important dans ce genre
d’exposition car certaines especes n'apparaissentgummandables. Des caractéristiques
comme un type de vie solitaire, le cannibalismeio@ tendance a perdre leurs écailles lors de
la manipulation représentent des criteres exclleunt utilisation. Nous avons choisi des
especes adaptées aux conditions environnementateseles populations naturelles vivent
dans la zone d’étude. Nous avons choisi de corgsidiErs animaux issus d’aquaculture afin
de s’assurer que chaque individu ait le méme «paswais également afin d'éviter des
dommages potentiels liés a la péche des poissomileru naturel. Cependant, certains
auteurs utilisent des poissons issus de milieu ela{Reynderset al, 2008; Winteret al,
2004; Phibbset al, 2011). En effet, leur utilisation peut représenia avantage lors de
'encagement car ils présentent davantage de ppa@slitons a endurer des conditions
naturelles comme se nourrir sur des proies vivamesar pallier en partie ce probleme, une
période d’acclimatation de 15 jours a été respeatées poissons ont été progressivement
nourrit avec des proies naturelles afin de les thabia cette consommation. A notre
connaissance, ce genre d’acclimatation n'a paef@€tué pour les précédentes études de
caging réalisées. Nous préconisons cependant dectes cette étape afin de s'assurer de la
capacité des individus a se nourrir sur le sitéudié.

Le milieu portuaire a été retenu pour cette étudel s’agit d’'un milieu contaminé par
divers composés chimiques. Il représente un plaautelativement calme, ce qui facilite la
mise en place des cages et évite leur expositiodes conditions hydrodynamiques
contraignantes pour l'intégrité des cages maisidassirvie des poissons. Les concentrations
en métaux et HAPs analysés dans ces sédimentsapestusont comparables a celles
mesurées dans les sédiments issus d’estuairepists. En effet, les teneurs en métaux
observées dans le sédiment de la Loire et de liEssant comprises entre celles mesurées
dans les deux sites les plus internes du port @ettPort C). De plus, les teneurs en métaux
analysées dans du sédiment prélevé en amont agne $ont comparables a celles observées
a Port C (Cachott al, 2006). Lors du transport des poissons sur lediétude, pour limiter
au maximum le stress potentiel, les organismesétditmanipulés avec précaution en se
munissant de pompes a air portables et en évitastrdsser les poissons. La méme procédure
a été respectée a la fin de I'expérience puisgaeptissons ont été transportés vivants
jusqu'au laboratoire le plus rapidement possibfgfaximativement 2 h). Certains auteurs

préferent dissequer les poissons sur place afsiatizanchir du temps de trajet (Steshal,
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1998; Junget al, 2008), mais il faut pouvoir disposer de condisiggermettant la réalisation
de la dissection. D’autres sacrifient les poisdons du prélévement avant de les acheminer
au laboratoire (Doebett al, 2004; Almrothet al, 2008; Soimasuet al, 1995) mais
I'utilisation de biomarqueurs moléculaires imposgnéférentiellement de disséquer le
poisson vivant afin d’éviter la perturbation dedihai®s enzymatiques. L'expérience de
caging permettant de travailler dans un milieu otJMa réalisation de duplicat de cage ne
paraissait pas nécessaire, chaque individu poudmetconsidéré comme un réplicat. Les
cages ont été fixées sur le sédiment en raisoresjgsces choisies et pour aussi accentuer le
contact avec les polluants piégés dans le sédirhesicages ont également été remontées a la
surface apres 2 semaines afin de controler letieétzlui des poissons. L'opération n'a pas
été renouvellée afin de limiter ce facteur de stm& les poissons. Le temps d’exposition
retenu est un compromis entre le temps nécessaire p@wiSsonNs pour intégrer la
contamination chimique du milieu et un temps limittendommagement des cages. Dans ce
genre d’étude, il peut varier de 2 a 87 jours,llss gouvent une période de 3 a 4 semaines est
respectée (review de Oikat al, 2006).

En respectant ces différentes conditions nous aymansdans un premier temps
apprécier le stress induit par cette mise en cagdes poissons encagés dans la station
considérée comme référence. La similarité des @sdide condition (K, ARN:ADN,
TAG :ST) entre les bars au début de I'expérienaaak encagés dans la station de référence
témoigne de la bonne condition des juvéniles de tans cette expérience et valide ainsi la
comparaison des différents parametres analysésesier espece sur la station contaminée.
Une baisse de la condition des juvéniles de turh@® observée dans la station de référence,
ce qui témoigne d'un stress physiologique imposeé lpamise en cage sur cette espéce.
D’autres auteurs se sont également intéressés siress physiologique en mesurant les
concentrations en cortisol, lactate et glucose darseing de corégones blancs encagés dans
un lac recevant des rejets industriels témoignantl’état physiologique des individus
(Lappivaara et Oikari, 1999). Les résultats deaétude suggérent que, de par leur mode de
vie, les juvéniles de bars apparaissent comme spéce d’étude plus appropriée pour ce
mode d’exposition que les turbots. La mise en pliabris, permettant aux poissons de se
réfugier et de s’affranchir de I'exposition conggaux courants pourrait étre appliquée afin
de diminuer le stress de cette mise en cage durbet. L'utilisation d’abris sous forme de
tube horizontal a déja été envisagée pour des lkegy(Boivio and Oikari, 1976).

Il faut égalemement souligner certaines difficultéacontrées inhérentes a ce genre

d’expérience effectuée en milieu naturel. Quattessid’études avaient initialement été
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considérés. Dans un des sites, les cages ont ddénemagées probablement par des pécheurs
comme l'ont montré les hamecons retrouvés dansd#lage des cages. Ce probleme de
« vandalisme » préconise l'utilisation de plusiesites d’études afin d’augmenter le nombre
de poissons exploitables. Les conditions météorplms ont également été contraignantes
lors de la collecte des cages, ce qui a conduiteaperte de poissons lors des préléevements.
Des différences de disponibilité en nourriture enés trois sites étudiés ont également été
observées bien qu’ils soient situés dans un envenoemt proche (périmétre de 3 km). En
effet, la difficulté de travailler dans des sitesgantant des niveaux de contamination
différents est que la nourriture dans les aireslupes est soit plus contaminée ou
nutritionnellement différente ou juste limitante iK&i et al, 2006). Il pourrait étre
avantageux de nourrir les poissons pendant la diiedg@osition comme cela a été fait dans
plusieurs études (Oikari et Kunnamo-Ojala, 198idktrom-Seppa et Oikari, 1990; Juell et
Fosseidengen2004). Malheureusement, ce ne fut pas possible datre expérience, les
cages étant placées a plusieurs métres de proforideus ne voulions pas induire un stress
supplémentaire sur les poissons en remontant eégaoient les cages a la surface. Cependant,
l'intérét de ce mode d’exposition réside dans ié da’il integre les différentes conditions
environnementales, biotiques et abiotiques, dudséride. En encageant des individus dans
laire polluée, ces individus sont directement confés aux différents criteres
environnementaux du milieu et la nourriture en fattie. L’évaluation de la capacité des
individus a s’y développer permet ainsi d’estimgectement la qualité de cet habitat d’'un

point de vue chimique mais également nutritionnel.

1.3 Expériences en laboratoire

En contrblant les facteurs confondants, les egpéds en laboratoire représentent le
meilleur moyen d’établir des relations causes ateféntre les réponses des biomarqueurs et
les niveaux de contaminants chimiques. Elles remtést donc des moyens d'études
indispensables pour tester la sensibilité aux pothiales différents parametres analysés.
Certaines études utilisent des concentrations sigidms leurs bioessais sur les poissons
(Taylor et al, 1985; Hrovatet al, 2009) ou méme réalisent des injections direcies d
polluants dans les organismes (Lemaire-Gengl, 1995; Benedettet al, 2007; Bilaboet
al., 2010). Dans nos différentes expériences en ladioga nous avons considéré des
concentrations réalistes de contaminants chimiguespeuvent étre rencontrées apres un

accident pétrolier ou dans des zones a fortesitgstianthropiques. En effet, notre approche
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consistait a s'intéresser aux effets sublethaux demtaminants présents dans
I'environnement.

Certaines considérations doivent étre précisées prigses en compte dans
l'interprétation des résultats vis-a-vis du comporént des contaminants chimiques dans les
aguariums. Dans I'expérience d’exposition au pétrah systéme expérimental mis au point
par le CEDRE a Brest a été utilisé. Il crée demph@nes de turbulence afin de simuler la
dispersion naturelle du pétrole dans I'environnem@ systeme a permis de recréer des
concentrations et une évolution de ces concentsatean hydrocarbures proches de celles
observées en milieu naturel suite a une catastrpptreliere. Cette volonté de recréer des
conditions proches du milieu naturel s’avere né&esset en particulier dans le cas
d’exposition a des produits pétroliers. En effeg Etudes qui ne font qu'ajouter le pétrole
dans la colonne d’eau en absence de dispersionepeétre confontrées aux problémes de la
formation d’une nappe de pétrole a la surface agularium limitant ainsi la disponibilité en
oxygene dans la colonne d’eau. Bien que ce systemiéné soit loin de considérer tous les
différents facteurs intervenant dans un milieu oyw@ systeme expérimental représente une
alternative intéressante dans I'étude de l'effet demposés pétroliers. De plus, la période
d’exposition a été couplée avec une période derdaconation en eau claire, ce qui a permis
d’analyser les effets a moyens terme de cette pmiliccidentelle et ainsi tester la capacité
des individus a se rétablir. Cette période de d@ooimation pourrait étre prolongée pour
poursuivre I'étude a long terme des effets de Bsijion comme l'ont réalisé Claireaex al.
(2004) en laissant les organismes évoluer dansasocosme apres I'exposition.

Le mode d’exposition des organismes aux sédimamttaminés s’'est avéré quelque
peu différent du précédent. Les modifications géoifues et géophysiques induites lors de
'échantillonnage, la manipulation et le stockages de&diments constituent des facteurs
limitant, en modifiant la toxicité initiale du s@dent (Lambersoet al, 1992; Luoma, 1995).
Dans nos études, les sédiments ont été conserwémsies recommandations de 'ASTM
(1994) qui recommande une conservation au frai€)(4a I'abri de la lumiére et de l'air
pendant une durée maximale de deux semaines. earsgiétudes en laboratoire, nous avons
considéré des expositions a des concentrationétaets une pollution chronique, ce qui
nécessite un temps d’exposition plus long que déegposition aigiie. Pour ces expositions
chroniques, le maintien d’une qualité d’eau acddptast extrémement important. En effet, la
présence de sédiment peut entrainer une diminutém concentrations en oxygeéne et/ou
ammonium associées a une augmentation d’hydroggfuess Cette dégradation de la qualité

de I'eau représente un risque pour la survie dganismes et peut entrainer un biais dans
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'évaluation du réel impact toxique des sédimerits. méthode la plus souhaitable est
I'utilisation d’un flux d’eau en continue (Sved RBbberts, 1995; Hopkinst al, 2004). Ce
type de systeme s’avere couteux et logistiqueméintildi a mettre en place. D’autres études
réalisent les expériences en systeme statiquen(iddeet al, 2009; Hartlet al, 2007) mais il
convient d’étre tres vigilant sur la qualité dealle Dans notre étude, nous avons opté pour un
renouvellement quotidien d'1/3 de I'eau comme dasitauteurs (DelVallgt al, 1998;
Jiménez-Tenoriet al, 2007). Ce renouvellement d’eau peut minimisenpact des polluants
sur les organismes via la colonne d'eau suite awcgssus de diffusion/désorption des
sédiments. Toutefois, une remise en suspensiompaléisules sédimentaires induit a la fois
par ce changement d’eau et par les organismesrgéact@vec le sédiment permet une remise
en supension physique du matériel sédimentaireuttf@eoriser les échanges entre les phases
solides et dissoutes pour certains €léments. Ceopigne de remise en suspension pourrait
étre accentué en ajoutant un systeme brassantdimes# comme l'ont effectué certains
auteurs (Sved et Roberts, 1995). Dans ce genrepd@fience, la nourriture est aussi un
paramétre critique. D’aprés I'étude bibliographiaifectuée par Van der Geedtal. (2010),
environ deux tiers des expériences sont menéesagautsde nourriture lors des expositions.
Cependant, la santé des poissons peut étre fortesoppromise en laissant les poissons a
jeun lors de toute la durée d’exposition, leur héliame en étant fortement affecté. De plus,
l'utilisation de biomarqueurs physiologiques impkqune obligation de maintenir les
individus dans de bonnes conditions d’expositiomsA dans notre expérience, les juvéniles
de turbot ont été nourris quotidiennement a 1 %edepoids.

Dans le cadre de notre étude sur leffet d'une ypiolh multiple, ce mode
d’expérimentation en laboratoire nous a permis dstet la réponse des différents
biomarqueurs a différents niveaux de contaminagwésents dans les cinq sédiments
considérés. Nous avons ainsi pu analyser si lems@&godes biomarqueurs moléculaires et
physiologiques étaient dose-dépendantes, ce qrésepte un des critéres souhaitable voire
indispensable dans l'utilisation des biomarqueunmssdas programmes de surveillance. De
plus, ce mode d’exposition nous a permis de nowarahir des différences de disponibilités

en nourriture soupgonnées en milieu naturel.

1.4 Méthode in situ

Le chapitre V présentait les résultats obtenusdssr juvéniles de flets directement

prélevés dans différents sites estuariens. Unepdesipales difficultés d’étude sur des
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poissons vivant en milieu naturel est la posseilijue les individus prélevés ne soient
présents dans la zone d’étude que depuis peu @est€rs échantillons ne seraient donc pas
représentatifs de la qualité du site d’étude. Leséniles de flet restant inféodés a leur estuaire
pendant approximativement les deux premieres arsh@ésur vie, on peut supposer que les
individus prélevés aient déja passé un moment qolesé dans les estuaires étudiés. En
analysant les concentrations en métaux dans Rssfigous avons pu relier la contamination
métallique avec la condition des poissons évoldans ces zones estuariennes. Cette analyse
représente un moyen direct d’étudier la qualité liasitats pour les juvéniles de poissons
malgré les difficultés d’'interprétation liées apli@esence de parasitisme ou des différences de
leurs contenus stomacaux entre estuaires. Plusé¢udss ont pu montrer les effets néfastes
du parasitisme sur I'état de santé des organis@ekerhan and Travis, 1998; Johnson and
Dick, 2001; Durieuxet al, 2007). L'évaluation du colt énergétigue de ceagitisme
permetterait d’apprécier les effets distincts dgpaeasitisme et des contaminants chimiques.
De méme, les aires littorales ne sont pas d'impodaéquivalente en ce qui concerne la
disponibilité en nourriture pour les poissons. Cier exemple le cas de I'estuaire de la Seine
qui fournit une forte abondance en organismes bgumdisi et planctoniques malgré sa relative
contamination en métaux et composeés organiquesviDa&t Desroy, 2005). Cependant, en
couplant les résultats obtenus en milieu naturet aeux obtenus en condition de laboratoire
et/ou de caging, cette relation entre état de sdesépoissons et niveaux de contaminants

chimiques peut étre approfondie.

2. Sensibilité et pertinence des parametres utilisés

2.1 Analyses chimiques

2.1.1 Dans la colonne d’eau et le sédiment

Dans nos études, dans un premier temps, les coattens de polluants ont été
mesurées dans la colonne d’eau ou le sédimentafitenir des informations indispensables
sur la nature et les niveaux de contaminants chiesiquonsidérés. Les concentrations en
hydrocarbures particulaires et en HAPs dissousamsi été analysées dans la colonne d’eau
des bacs d’exposition des juvéniles de bar au lpética mesure des concentrations en
hydrocarbures dans I'eau suite a un accident pétnpéut fournir des informations utiles sur
I'ampleur de lincident et sur I'évolution des teme dans les jours qui suivent la catastrophe.

En comparant ces concentrations mesurées durapbbéion des bars au pétrole avec celles
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rencontrées apres divers déversements pétrokersesultats de cette étude ont ainsi pu étre
extrapolés en condition environnementale. De péudiminution de ces teneurs avec le temps
d’exposition refletaient celle observée en miliearim sous l'effet des différents facteurs
environnementaux comme [l'effet des courants surdigpersion, I'évaporation, les
phénomenes d’adsorption sur les particules sédaieat ou algales et les processus
microbiologiques.

Dans les modes d’exposition a une pollution chromiqo’est le compartiment
sédimentaire qui a été considéré pour les sitdadbs. En effet, les sédiments peuvent servir
de compartiment de stockage a long terme des @iffepolluants et intégrent ainsi davantage
I'historique des apports dans la zone d’étude gueolonne d’eau plus sensible aux effets
saisonniers ou de la marée en milieu estuarienmotnt. En comparant les concentrations
en métaux et HAPs observées dans les sédimeniséesla des valeurs seuils établies dans
des guides de toxicité, des substances en conttengraritiques dans le milieu ont pu étre
identifiées. Le risque chimigue potentiel assoco&s contaminants a ainsi pu étre estimé. Ce
type d’analyse chimique a permis d'effectuer une mam@ison pertinente des niveaux de
contamination entre les sites étudiés. Cependansjepirs facteurs comme la composition
granulométrique et I'enrichissement en matiere micgee doivent étre pris en compte car ils
agissent sur le comportement des composés piégédalaédiment et sur les échanges avec
la colonne d'eau et le biota. Les analyses sédmrest ont confirmé des différences de
mobilité des meétaux étudieés avec des formes plusmoins accessibles par le biota
(biodisponible). Des éléments comme le cuivre, fost zinc présentent une affinité
préférentielle avec la phase échangeable du sédiahenst que d’autres comme le chrome,
nickel et vanadium sont plutbt répartis dans lasphaésiduelle alumino-silicatée des
sédiments. L'estimation de cette biodisponibilitthglda phase sédimentaire réactive et la
normalisation des teneurs métalliques avec un @l&nadondant et naturel comme
'aluminium (présent dans des composés tres réfirast commes les argiles) constituent des
outils nécessaires pour traiter des différencedrflience anthropique ou de la réactivité de
la fraction sédimentaire. Pour exemple, bien gueetiment de la Loire sur notre site d’étude
présentait les concentrations les plus fortes arsiglirs métaux parmi les sédiments
estuariens analysés, les calculs des facteursichessement normalisés a I'Al et de la
biodisponibilité nous a amené a pondérer la toXipibtentielle de ces contaminants sur les
organismes. Par ailleurs, lors de nos études @aunbrtuaire, des mesures complémentaires
de dosage de quatre métaux (Cd, Cu, Pb et Zn) filadion dissoute dans la colonne d’eau

ont été effectuées par méthode polarographiqueofaatire GEOSYSTEME, Lille). Les
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concentrations observées étaient comprises enteé B ng.[* pour les deux éléments
toxiques Cd et Pb, entre 50 et 130 ngpour le Cu et entre 200 et 2000 ri§.pour le Zn.
Ces concentrations sont du méme ordre de grandeuweailes observées dans le milieu marin
Manche orientale (OSPAR, 2006) mais restent plides qu’'en milieu estuarien comme la
Seine, I'Escaut ou la Loire (Zwolsmaat al, 1997; Chiffoleeatet al, 2001; Waelet al,
2004).

2.1.2 Dans les organismes

Cette notion de biodisponibilité des polluantsaigis des organismes va dépendre de
facteurs biologiques propres aux modes de vie dpgces considérées (comportement,
alimentation...) et de leurs processus biologiqueétdbolisation, excretion, régulation..).
L’intervention de ces facteurs biologiques ne perpas généralement de conclure sur les
réels niveaux de contamination auxquels sont solmsiorganismes a partir des mesures
environnementales seules. C’est pourquoi dansgouts études, les niveaux de contaminants
présents dans les organismes ont été mesurés. lffsandes teneurs en HAPs apres
I'exposition au produit pétrolier a permis de mentque ces composeés se retrouvent dans les
organismes témoignant du risque associé a leurctéaea mutagene et cancérigene.
Cependant, ces concentrations se sont avéréesimtaes du temps d’exposition considéré
ce qui suggere une métabolisation rapide des HA#Ps dlorganisme en accord avec de
nombreuses études (Aasal, 1998; Ariese, 1993; Hellou and Payne, 1987;dtiml, 1996,
Budzinski et al. 2004). Nous nous sommes donc intéressés par ta dua mesure des
métabolites biliaires d’HAPs. En effet, les nivealx métabolites dans I'organisme sont le
résultat direct de l'interaction des composés ofires avec la matrice biologique et reflétent
ainsi l'induction des réactions enzymatiques. lireation des métabolites biliaires mesurés
chez les turbots exposés au sédiment contaminésa @@rmis de mettre en évidence les
différents niveaux d’exposition aux HAPs auxqueals &@é soumis les organismes. Ce résultat
confirme la sensibilité de ce biomarqueur et pré&mson utilisation pour la surveillance de
sites impactés par les HAPs. En effet, 'analyserdétabolites biliaires permet de prouver la
métabolisation des HAPs dans I'organisme mais égaié de fournir des informations sur les
voies de biotransformation. Dans notre étude, lé&bolites ont été mesurés par fluorescence
ce qui représente un dosage trés simple et infdfrn@dpendant, il permet difficlement de
renseigner sur le type de composé aromatique praiemd le milieu. Des études sont

actuellement en cours au CEDRE a Brest et au LREBadfatoire de Physico- et Toxico-
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Chimie de I'Environnement) a Bordeaux afin d’idBetiet quantifier les composés par des
techniques plus performantes comme la spectroméige masse couplée a une
chromatographie en phase gazeuse (GC-MS).

Les concentrations en meétaux présents dans legisnyss exposés aux sédiments
contaminés ont été mesurées malgré la taille dgan@mes considérés. De nombreuses
études préconisent le dosage de ces composésealfoie bes organismes en raison de ses
propriétés reconnues de bioaccumulation. Cepentienpropriétés de détoxification du foie
suggerent de mesurer également les enzymes darsfiirmation dans cet organe. Il était
donc souhaitable de considérer un autre organegbiemmb d’apporter des éléments sur le
transfert de contaminant métallique dans les osga@$. Notre choix s’est porté sur les
branchies qui constituent une voie de transfertom@mte des polluants chez les poissons
puisqu’elles sont en contact direct avec I'eau.dles, elles jouent un rbéle important dans
'assimilation des métaux, leur stockage et/ou leansfert par le sang vers les différents
tissus. La mesure des métaux dans les branchiepud&siles de poissons ont permis de
mettre en évidence des concentrations significatérdg plus élevées en certains métaux
analysés dans les organismes exposés aux contami@aomme pour le dosage des
composeés aromatiques, des valeurs en métaux @uéedl dans les organismes constituent
une preuve d’exposition aux composés métalliquesuggéerent ainsi un risque da a leur
caractere toxique. L’analyse des teneurs en métiams les tissus des flets a révélé des
différences de niveaux de contamination métalligmére estuaires. Cependant, dans nos
études une forte variabilité a été observée. Eet,effs concentrations en métaux dans les
organismes varient fortement en fonction des pévgsi propres a chaque métal qui
définissent les différentes interactions avec lissus biologiques comme leur capacité
d’excrétion ou les mécanismes de régulation desauméessentiels notamment. De plus,
'étudein situ a permis de comparer les teneurs métalliques &nfice et les branchies sur
les mémes individus. De fortes différences de aoinaBons entre ces deux organes ont été
observées, certains métaux étant davantage prédenss!'un ou l'autre des tissus. Nos
résultats ont montré que le foie serait un orgdus gensible pour détecter des différences de
niveaux de contamination métallique entre les d@eslis que de récents travaux suggerent
gue les branchies permettraient de détecter da figlgs précoce une exposition a des meétaux
gue le foie (Fernandex al, 2008; Oliveireet al, 2009).

Les mesures de polluant se sont focalisées sur fdenilles de composeés, les métaux
et les HAPs dans le sédiment et/ou les organisisegprésentent deux groupes de polluants

importants dont la toxicité est reconnue et qupisgent préférentiellement dans le sédiment.
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s

Les composés organochlorés (PCBs) ont aussi €&s diass les sédiments prélevés dans les
différentes zones d’étude. Malleureusement, latdéinde détection de dosage de chaque
congénére mesuré était de 0,01 mg,kajors que le seuil d’'une potentielle toxicité (BRst

fixé & 0,0227 mg.K§ pour la somme des sept congénéres analysés @taaig 1995). Les
travaux respectifs de Cachettal. (2006) sur les sédiments de la Seine et Deina. (2004)

sur ceux de I'Escaut, & proximité de nos zonesud&tont indiqué des valeurs avoisinant
celles de 'ERL pour la somme des PQB®D21 et 0,014 mg.kKY. Par la suite, il faudra
s’attacher a améliorer la sensibilité de la méthddealyse des PCBs pour appréhender les
compartiments naturels a pollution multiple. De splud’autres polluants organiques
persistants mais également des composés pharntpEsutpeuvent étre présents dans les
zones d’études. Ces polluants ont pu entraineeflets non négligeables sur les organismes

etudiés.
2.2 Biomarqueurs moléculaires

Dans nos études, les réponses de deux enzymestianbformation, 'lTEROD et la
GST, et une enzyme antioxydante, la Catalase @énexaminées en tant que biomarqueurs
précoces d’exposition a des contaminants chimiduesrelations entre les réponses précoces
des biomarqueurs moléculaires et les effets obsenéles performances physiologiques des
organismes exposeés aux contaminants chimiques®@nt@ortées dans le Tableau 36.
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Tableau 35 : Résumé des réponses des biomarqu#isésidans les quatre études : 1) expositiodériles de baDicentrarchus labraxa du pétrole, 2)
mise en cage de juvénile de bar et de tuBobphthalmus maximusans le port de Boulogne sur mer, 3) expositiojudéniles de turbot a des sédiments
contaminés et 4) prélevement de fl€tkgtichthys flesusdans trois estuaires francais et un estuaireeblge fleche haute représente une augmentation
significative correspondant approximativement & la une foisy(), deux fois {1) et trois fois (11) la valeur de référence. De méme, une fleche kgpse
représente une diminution significative par rappde référence.

Exp. Espéce Contaminants Méthode Lieu Temps| EROD  GST CAT GW GL RG K ARN:ADN TAG:ST
(jours)
: 2 1 - - - l - - l :
1 Bar Pétrole labo 4 1 1" ) 1 ! ! ! ! .
Bar i : " " W Wi Wl l 1 W Wl
2 Turbot Milieu naturel caging Port B 38 11 1 A 1l Y . l - 1l
7 T - " W H l -
Port A 271 N ) A f 1l ) i ) m
" - mr W W ! -
Port B
3 Turbot Sédiment labo 21 i f M t W ) ! ) W
portc 7 - - 1 Wl ! -
271 T 1 - W Wl 1 l 1 W
- T - i W W I -
seine 5y 1 . : ! Ll - ! - -
Seine ! A
4 Flet Milieu naturel in situ Escaut } L
Loire ! e
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2.2.1 Variabilités de réponses

Plusieurs études ont reporté l'influence de diviarsteurs biotiques (genre, age,
genotype..) et abiotiques (température, turbidiliépentation, saisons...) sur les réponses des
biomarqueurs moléculaires (Sanchez et Porcher, )20D@ ce fait, I'estimation de la
variabilité des biomarqueurs apparait indispensableconsidérant leur utilisation dans les
programmes de surveillance. Pour I'ensemble desriexpés réalisées dans nos études, la
variabilité des trois biomarqueurs moléculairest &ianilaire entre les trois parametres avec
une variabilité de 25 % pour la CAT, 29 % pour I8TCet 32 % pour I'EROD (Figure 71). A
I'exception de 'EROD lors de la mise en cage das bces variations restaient relativement
constantes le long des différentes expériencege Censtance de variabilité représente un

point positif dans I'utilisation de ces biomarqueuroléculaires.
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Figure 70: Evolution des coefficients de variatitn'EROD, la GST et la CAT au cours des trois
expériences correspondantes : 1) exposition dail@gde barDicentrarchus labraxa du pétrole, 2)
mise en cage de juvénile de bar et de tuBobphthalmus maximusans le port de Boulogne sur mer

et 3) exposition de juvéniles de turbot a des sédtmcontaminés.

2.2.2 Réponses a une contamination au pétrole

Dans un premier temps, les biomarqueurs molécslaire été analysés suite a une
exposition aigue a du pétrole. La sensibilité de ¢teis biomarqueurs vis-a-vis des
hydrocarbures a été précédemment démontrée paewpkisauteurs (Sturvet al, 2006;
Martinez-Gomezt al, 2006; Devawet al, 1998; Lee and Anderson, 2005; Devilkgral,
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2005; Castreet al, 2004; Achuba and Osakwe, 2003; Damaatial, 2007). Dans notre
étude, seule une induction de 'EROD a été obsesuédes juvéniles de bar apres les deux
temps d’exposition. Une induction de la GST a dtgeovée mais uniquement apres les 96 h
d’exposition. Ces résultats suggerent une sertsibiplus élevée de I'EROD aux
hydrocarbures, un temps de réponse plus long deS& et une faible sensibilit¢ de la
Catalase. Les enzymes antioxidantes sont, en effet,général moins sensibles aux
contaminants que les parametres de biotransformatides relations de leurs réponses avec
les polluants ne sont pas encore clairement étaplian der Ooset al, 2003). Les activités
EROD ayant plus que doublées apres les 96 h d’@opar rapport aux 48 h, les réponses
de 'EROD aux hydrocarbures seraient dépendantderdps d’exposition, ce qui représente
un avantage dans la recherche de biomarqueurs.

L’augmentation des activitts EROD des 48 h d’exjpmsiau pétrole et celle des
activites GST aprés 96 h d’exposition étaient esli@ux effets des hydrocarbures sur les
indices de croissance et de condition. Ces résutaggerent la capacité de 'EROD, et a un
dégré moindre de la GST, a détecter I'exposition alganismes au pétrole et a refléter ses
effets déléteres sur I'état de santé des organisioesilisation simultanée de 'EROD et de
la GST permettrait ainsi de renseigner sur I'amiptias effets observés sur les poissons apres
une pollution pétroliére. Ces biomarqueurs moléoegaont été utilisés dans un contexte de
surveillance du milieu aprés plusieurs accidentsopérs en comparaison avec les valeurs
disponibles avant I'accident ou par comparaisorc aes sites non impactés (Kirley al,
1998; Santost al, 2010; Martinez-Gomeet al, 2006). Cependant, bien que les résultats de
notre étude préconisent notamment I'utilisation’B®ROD, ces résultats n’étant issues que
d’'une seule étude, il serait souhaitable de poumsuies recherches sur la pertinence de ces
biomarqueurs moléculaires dans le suivi des effets accident pétrolier. D’autres auteurs se
sont également intéressés a la mesure d’autresnpaes cellulaires et physiologiques
comme l'activité métabolique (Davoodi et ClaireaR807) ou I'état pathologique (Al-yakoob
et al, 1996; Elstoret al, 1997).

2.2.3 Réponses a une pollution chronigue et multiple

Plusieurs auteurs ayant démontrés des effets sgnesjou antagonistes des différents
types de polluants sur les biomarqueurs molécglgdvéarengo, 1996; Oliveirat al, 2004;
Benedettiet al, 2007), nous nous sommes intéressées dans undsexops a leur réponse
face a un mélange de polluants. Des difféerencestidi®ds EROD, GST et CAT ont été

observées a la fois entre les deux stations dengagi entre les différentes conditions
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d’exposition des turbots aux sédiments contami@és.résultats confirment ainsi l'utilité des
biomarqueurs moléculaires pour détecter la préseaamntaminants chimiques. Néanmoins,
les relations entre la réponse des biomarqueurséaumlalires avec les niveaux de
contamination restent faibles. En effet, aucunihce n’a été observée pour 'lEROD apres
exposition des turbots au sédiment le plus intein@ort de Boulogne sur mer (port C). Des
résultats contradictoires ont également été obssrpéur la GST avec une induction de ses
activités aprés exposition au sédiment du port Buret inhibition aprés exposition au
sédiment du port C. De méme, alors que les adivitdalase tendaient a diminuer aprées la
mise en cage des turbots dans le port, une indudis activités a été plutdét observée en
condition de laboratoire. Cette incohérence dars Héponses de ces biomarqueurs
moléculaires vis-a-vis de ce mélange de contansnaréisent dans le sédiment, suggére des
effets antagonistes des différents types de pdluaou des effets de facteurs
environnementaux. Dans ce contexte, I'utilisatiorcdse biomarqueurs moléculaires dans des
milieux chimiquement complexes apparait limitée.

Les réponses de ces biomarqueurs moléculaires aggpamt également dépendantes
de I'espéce considérée. Lors d’'une étude complamentéalisée dans le cadre d’'une autre
these, des juvéniles de bar ont été exposés eratabve a des sédiments issus de la Seine
(Filipuci, 2011). Cette expérience a été réalisées des mémes conditions que notre étude sur
le turbot avec le méme sédiment de référence etélme site de prélevement en aval de la
Seine. Les variations de réponses des biomarquaoigculaires entre la condition de
référence et la condition contaminée sont préssrttaes la Figure 72 pour le bar et le turbot.
Il apparait clairement que les activitéts EROD efTGfBservées apres 7 jours d’exposition
apparaissent plus sensibles aux contaminants psédams le sédiment de la Seine pour le bar
gue pour le turbot. Ce genre de dépendance spexifiglespece a déja été reportée par
d’autres auteurs entre le b&icentrarchus labraxla limande Limanda limandeet la truite,
Oncorhynchus mykisgLemaireet al, 1996) et entre la truite, le fle®latychthis flesusla
limande et la limande sqgleMicrostomus kitt Smeetset al, 2002). Ces différences de
réponses entre especes pourraient étre reliées aivBaux meétaboliques propres a chaque
espece. Néanmoins, des coefficients de variationgages ont été observés entre les deux

especes.
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Figure 71 : Ecart de réponses (%) des biomarquealksculaires mesurés chez des juvéniles de bar et
de turbot exposés a du sédiment issu de la Seirraaort a la condition de référence.

Des différences dans les réponses des trois biamars; moléculaires ont été
observées selon les deux temps d’exposition. Eet,dfi réponse mesurée de ce type de
biomarqueurs s’accroit avec le niveau d’expositiwais lorsque la toxicité devient trop forte,
la capacité des organismes a mettre en ceuvre leanimmes biochimiques de défense est
surpassée, et la courbe atteint un plateau avantatter une baisse significative. Il est donc
impossible de savoir si I'on se trouve dans la plaeissante ou dans la phase décroissante.
Ces différences selon les temps d’exposition peuaisi conduire a une sous-estimation du
risque chimique.

Dans le cadre d’'une pollution multiple, les relaicentre biomarqueurs moléculaires
et les réponses des indices de croissance et dltioaonont été moins marquées. En effet,
bien que des corrélations ont été observées emfedeux niveaux de réponses chez les
juvéniles de bar lors de I'expérience de caging, ¢e corrélations ont été trouvées chez les
turbots pour les deux modes d'exposition. En palitc, seules de faibles différences
d’activités GST et CAT ont été observées sur lessoms exposes au sédiment le plus interne
au port qui présentaient les plus faibles tauxrdessance et les indices de condition les plus
fortement diminués. En se basant uniquement suépaEmses des biomarqueurs moléculaires,
ces bioessais de toxicité n'ont pas détecté deestpxiques de ce sédiment contaminé alors
gue dans I'expérience de caging, les poissonstéme&ouvés mort a cette station apres deux
semaines d’exposition. Ces résultats entrainent limgation dans [l'utilisation de ces

biomarqueurs moléculaires en tant que « systemedardie » puisque dans cette situation
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d’exposition, leurs réponses n’étaient pas reli@ax effets néfastes des contaminants
chimiques sur les performances physiologiques dganismes. Bien que certains auteurs
aient pu établir une relation entre biomarqueursémghires et des parametres a plus haut
niveaux d’organisation (Mondaet al, 2001; Cacet al, 2010; Fonsecat al, 2011), d'autres
études n'ont également pas réussi a établir ce Fam.exemple, une augmentation des
activités EROD et GST chez des juvéniles de dasré&sarus auratpn’était pas reliée a la
croissance d’'individus exposés a des dioxines @g®tlal, 2008). Les mesures des ATPases
et 'AChE se sont révéles comme des biomarquewss értinents que 'EROD pour détecter
une pollution de type organique chez l'anguille opdrenne (Buetet al, 2006). Aucune
correlation n'a été observée entre des activitésOBRélevées et des parameétres
populationnels comme la composition spécifigue 'abdndance relative de différentes
especes de poissons (Kloepper-Sansl, 1994; Munkittricket al, 1991). Alors que le
nombre d’études utilisant ces biomarqueurs moléeslaaugmentent depuis ces dernieres
années, il convient donc de les utiliser avec prémas quant-a l'interprétation de leurs
réponses voire de l'absence de réponse. En paticiEROD a été préconisée comme
biomarqueur d’intéret dans le cadre du RNO sutiesaétudes de faisabilité et de mise point
menées depuis 1987 sur les cbtes francaises. Beeisan utilisation ait été davantage ciblée
sur des pollutions de type organiques (PCB, HAfes de pollutions auxquelles 'EROD
apparait plus sensible, une sous-estimation dgseasspeut apparaitre en présence d’autres
contaminants comme notamment les métaux.

Méme si [lutilisation simultanée de plusieurs bamueurs moléculaires est
préconisée, dans nos études nous avons été lianté fPaible quantité d’échantillon de foie
disponible chez les stades juvéniles étudiés. L&tdds réponses des métallothionéines
auraient notamment pu apporter des informationspéémmentaires sur les concentrations en
métaux dans les sites d'études considérés. En, eféfehombreuses études ont montré le
potentiel de linduction des concentrations en teitdonéines commes biomarqueurs
d’exposition aux contaminants métalliques par rappoleur participation aux processus
homeéostasiques des métaux essentiels comme lel@iCeatet a la détoxification des métaux
non-essentiels comme le Cd et le Hg (Schrétet, 2000; Kdhleret al, 2001; Triebskormet
al., 2002). Cependant, les travaux récents de Amérdl. (2006) souligne la grande
variabilité d’induction et les différents factewabiotiques et biotiques influencant la syntése
des métallothionéines chez des invertébrés aquatique
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2.3 Biomargueurs physiologiques

2.3.1 Sensibilité vis-a-vis de la contamination

Au cours de cette these, les réponses des indice®idsance et de condition, ont été
analysées en considérant que ces parameétres anhaasu d’organisation biologique
pourraient révéler des dommages induits par lesugas a I'échelle de I'individu et
permettre d’évaluer la probabilité de l'individwsarvivre. En effet, de nombreux auteurs ont
démontré que des juvéniles présentant des tauxralssance diminués et des réserves
énergeétiques limitées ont moins de chance de servat donc de contribuer aux
renouvellements des populations de poisson (&iral, 2004, Sogard, 1997, Vinaget al,
2008). L'objectif de nos travaux n’était pas ici canfirmer ce phénomeéne déja établi mais
d’analyser les réponses des individus lors de rdiffies conditions d’exposition a des
contaminants chimiques. Les indices de croissahc® eondition se sont avérés sensibles
aux différents niveaux analysés de polluants (Tablg6). En effet, une diminution de la
performance physiologique des poissons a pu étleli@étavec des niveaux croissants de
contaminants chimiques. L'utilisation simultanéecds différents indices de croissance et de
condition sur des juvéniles de poissons a pernd@gallier les effets d’une exposition de type
pétroliére et les effets d’une exposition chroniquen mélange de polluant sur I'état de santé
des organismes.

Des différences de sensibilité vis-a-vis des comants chimiques ont cependant pu
étre observées suivant le biomarqueur physiologicomesidéré. Les taux de croissance
somatique et I'indice de condition de Fulton ontrmné de fortes corrélations significatives
avec les niveaux de contamination mesurés daredienent. De plus, ces paramétres varient
précocément en situation de stress, puisqu’unérdiite significative a été observée au bout
de quelques jours chez les turbots et les barsl'&ffet du jeune mais également dés 7 jours
chez les turbots exposés au sédiment contaminéoéficient de variation de I'indice K de
Fulton s’est avére faible et constant au coursdilé&rentes expériences d’exposition (6%)
(Figure 73). Ce coefficient de variation n’a pueétalculé pour les taux de croissance en
raison des valeurs négatives mesurées en conditonaminées. Cette sensibilité a la
contamination et les faibles variations observéegrésentent des points positifs pour
l'utilisation des variations de croissance et dadice de condition dans I'évaluation des
effets des polluants sur les juvéniles de poisBanm.ailleurs, des variabilités plus importantes
ont été observée pour les rapports ARN/ADN (31 %)TAG /ST (79 %), ce qui a

probablement limité I'observation de corrélationgrsficative avec les niveaux de
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contamination. Cette variabilité peut s’expliquand un premier temps par les techniques de
dosage de ces indices biochimiques qui nécessitanétapes d’extraction par solvant.

De méme que la croissance récente obtenue pathotuoltrie, le ratio ARN :ADN
s’est avéré varié uniguement de maniere signifieatpour les conditions les plus
contaminées. Le rapport ARN/ADN est un indice comément utilisé, pour évaluer la
croissance et la condition nutritionnelle des julemnde poisson. Dans notre étude sur I'effet
du jeune sur le turbot, une diminution significatide cet indice n’a été observée qu’apres 21
jours de jeune alors que plusieurs études ont maqie cet indice répondait rapidement de
'ordre de quelques jours, a des variations dessevice et d’alimentation sur des stades
précoces de poisson (Clemmesen, 1998; Buakdenl, 1999). Une corrélation significative
de cet indice avec les taux de croissance somatigependant été reportée pour chacune des
trois études utilisant cet indice attestant de é#tipence de ce paramétre pour refléter la
croissance d’un poisson. Les réponses des rappBMEADN sur les individus soumis aux
conditions d’expositions les plus contaminées, éuggt que ce rapport permet d'intégrer les
effets des polluants méme apres une période dentddomation. Il refléte ainsi la condition
affaiblie des poissons.

Une forte variabilité a également été observée temsapports TAG/ST (79 %). Cette
variabilité dans les niveaux de TAGs a été repopée certains auteurs entre individus
présentant les mémes activités d’alimentation @fretsal, 1987; Ferron, 2000). De plus, les
valeurs extrémement faibles observées chez les fieilevés dans les différents estuaires
rendent difficile son utilisation en condition nedlle. En effet, cet indice apparait tres
sensible aux disponibilités en nourriture du momdat 'année ou sont effectués les
prélevements d’individus comme le montre I'étudeDleieux et al, (2004) sur des soles.
Néanmoins, ce parametre a l'avantage de reflétemdriere assez directe les réserves
nutritionnelles des individus. Il a réagi de maeigsensible aux variations de contaminations
chimiques méme si aucune corrélation significatitepu étre observée avec les niveaux de
contamination chimique. Une diminution significatigeainsi été observée apres les 21 jours
d’exposition des turbots aux trois sédiments comtas) a la fin de I'exposition du caging

pour les deux especes et sur les flets prélevésldamstuaires anthropiseés.
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Figure 72 : Evolution des coefficients de variatila croissance récente (RG), de l'indice de
condition de Fulton (K) et des ratio ARN :ADN et GAST au cours des quatre études : 1) exposition
de juvéniles de baDicentrarchus labraxa du pétrole, 2) mise en cage de juvénile debde turbot,

Scophthalmus maximugans le port de Boulogne sur mer, 3) expositiojudéniles de turbot a des
sédiments contaminés et 4) prélevement de faichthys flesusdans trois estuaires francais et un
estuaire belge.

2.3.2 Limites d'utilisation

L'utilisation des indices de croissance et de ctimwliapparait dépendante de I'espece
d’étude suivant le mode d’exposition considéréeeffet, comme évoqué précédemment, le
bar apparait comme une espece plus appropriéelelaagre d’expériences de caging. Des
améliorations dans les techniques d’expositiontddmts par caging sont nécessaires afin de
diminuer le stress physiologique de la mise en cage cette espéce. A linverse, la
comparaison des réponses des biomarqueurs physiadsgentre I'étude de Filipuci (2011) et
la notre sur I'effet d’'une exposition a du sédimprélevé dans la Seine montrent des effets
physiologiques plus marqués chez le turbot que thear (Figure 74). Le turbot serait ainsi
plus approprié dans les études, en laboratoiregffiets de sédiments contaminés sur I'état de
santé des organismes. Cette difféerence de répeisasvis du sédiment contaminé pourrait
étre expliquée principalement par le mode de vighgue du turbot. L'utilisation d’especes
benthiques pour les bioessais de sédiment esfatrpeéconisée (Van der Geestal, 2010).
D’autres facteurs propres aux caractéristiquesedpeces pourraient s'ajouter pour expliquer

cette différence inter-spécifique en terme de médisihe ou de comportement.
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Figure 73 : Ecart de réponses (%) des biomarqueysiologiques mesurés chez des juvéniles de bar
et de turbot exposé a du sédiment issu de la $ainepport a la condition de référence.

Par ailleurs, une incertitude demeure dans I'enserdbl nos expériences quant-aux
mécanismes de toxicité de ces contaminants resplessdes diminutions observees de I'état
de santé des organismes. Bien qu’une diminution pformances physiologiques des
individus ait été observée lors de leurs misesages dans un site contaminé, il est difficile
de déterminer si cette diminution était directenmig a la toxicité des contaminants présents
dans le milieu vis-a-vis des tissus biologiques eHet, des effets indirects des contaminants
ont pu affecter I'état physiologique des organism@sme la disponibiltié en nourriture ou
leur comportement alimentaire et natatoire. Un@&tcomportementale sur I'effet de cette
contamination sur les activités d’alimentation deganismes pourrait étre intéressante afin
d’analyser les causes de la diminution de I'étatsdaté des organismes. En effet, une
meilleure compréhension des effets toxicologiques dontaminants dans les systemes
naturels pourrait étre apportée par I'utilisatiomtanée de paramétres comportementaux et
physiologiques comme le préconise certains autédestt and Sloman, 2004; Depledge,
2005). La récupération des granulés ou l'observaties comportements alimentaires
permettrait d’apprécier les taux d’ingestion de mitwre des organismes contaminés en
condition de laboratoire. L'analyse de cette at#&idlimentaire n'a pas pu étre abordée dans
la présente étude en raison de la turbidité linhifabservation du comportement alimentaire
et de l'impossibilité de récupérer les granulés atlisés en présence de sédiments dans les
aquariums. Les difféerents paramétres physiologigumedysés étant fortement sensible a cette
diminution d’activité alimentaire, les effets obs&s des contaminants chimiques sur leur état

de santé seraient davantage attribués a une costhirdes différents processus induit par ces
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polluants. Bien qu’ils soient sensibles et pertinégs indices de croissance et de condition
mangueraient donc de spécificité vis-a-vis desupois.

Dans notre approche, nous avons proposé l'utiisati’indices de croissance et de
condition en tant que biomarqueurs physiologiqubawt niveaux d’organisation biologique.
Cependant, d’autres parametres physiologiquessreliedes processus meétaboliques plus
précis pourrait également apporter des informatsursl’état physiologique des organismes
comme les processus d’osmorégulation (Lionett@l, 1998; Monserratt al, 2007), les
capacités cardiaques (Walket al, 1991; Claireaux et Davoodi, 2010), la respiration
(Couture e Kumar, 2003; Chowduey al, 2004) ou le métabolisme énergétique (Catédni
al., 1996; Tintoset al, 2006; Davoodi et Claireaux, 2007). La comparaides réponses de
ces parameétres physiologiques avec celles desemdie croissance et de condition pourrait

permettre I'approfondissement des relations caasdtets avec les polluants.
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Conclusion génerale

Le travail de cette étude s’inscrit dans une prolliique d’évaluation des effets de la
pollution en milieu littoral en utilisant des juvé&s de poisson comme modéle biologique.
Une approche écotoxicologique a été développée malysant conjointement des
biomarqueurs chimiques, moléculaires et physiolagggafin de disposer d'informations
permettant a la fois de signaler I'exposition danganisme a des contaminants chimiques et
d’évaluer les effets de cette exposition sur I'éatsanté des individus. Le développement de
ce type dapproche intégrée est assez nouveau @wox@wologie bien gu’'un besoin de
considérer différents niveaux d’organisation dagésutie des effets des polluants émerge
depuis plusieurs années. Cette approche a été oppeel par differentes méthodes
d’exposition a des contaminants chimiques en cmmdit plus ou moins contrblées. La
sensibilité et la pertinence des différents biomatgs utilisés ont été analysées dans le cadre
d'une part d’'une exposition a du pétrole simulané situation de pollution accidentelle et
d’une pollution chronique a un mélange de polluadsitre part.

Les relations observées entre les biomarqueurs colaiées et les indices de
croissance et de condition aprés exposition desijl@gde bars aux hydrocarbures suggérent
la capacité de 'EROD, et a un moindre degré deG8T, a détecter I'exposition des
organismes au pétrole et a refléter ses effetsedtékesur I'état de santé des organismes. Cette
relation a par contre été difficilement établie slam contexte de pollution multiple. En effet,
bien qu’une variation des réponses des biomarguaotéculaires soit apparue en présence
des contaminants chimiques dans chacune de nossgtigles réponses apparaissent
modérément reliées aux teneurs en contaminantsguesiet aux effets sur les performances
physiologiques des organismes. Cette absence a@repourrait s’expliquer par des effets
synergiques ou antagonistes des différents poBugmésents dans le sédiment sur le
métabolisme impliqué dans les activités de ces aigoeurs enzymatiques. Ces résultats
suggerent une limitation dans la capacité de casals a agir comme « systeme d’alarme »
dans le cas de pollution chronique a un mélangesotieants.

Dans nos études, les réponses des indices de arrois®t de condition, ont été
analysées en considérant que ces parameétres anhaasu d’'organisation biologique
pourraient révéler les dommages induits par lelaols a I'échelle de l'individu et permettre
d’évaluer la probabilité de lindividu a survivréeurs utilisations a la fois en condition

contr6lée et environnementale a permis d’approforids relations entre niveaux de
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contaminants chimiques présent dans le milieu &t @ santé des poissons. En effet, une
diminution de la performance physiologique des gmis a pu étre clairement établie avec des
niveaux croissants de contaminants chimiques. llagip cependant souhaitable de les
analyser sur des juvéniles en phase de croissaqder afin de pouvoir détecter des
différences sur des temps d’exposition relativemeourt pour des concentrations
environnementales. Dans cette étude, I'expérienaadimg s’est révélée concluante pour les
juvéniles de bar. A l'inverse, une baisse des e&lide condition a été observée chez les
juvéniles de turbot témoignant d’un stress physigjog de la mise en cage. L’évaluation de
ce stress, peu établie dans la majorité des étddesaging, apparait fondamentale pour
valider cette technique d’étude. En s’assurantadbdnne condition des individus dans la
station de référence, par comparaison aux poissEmeins ou aux données acquises en
condition de laboratoire, cette technique qui repnée un mode environnemental de
contamination, peut ainsi étre utilisée pour sudiférents types de contamination.

La question de l'évaluation de l'impact des pollsamtans I'environnement est
soulevée dans le cadre des réglementations récemtase le témoigne la Directive Cadre
Eau de 2000, qui a pour objectif de parvenir au @@ chimique et écologique des milieux
aguatiques. A ces fins, des outils d’analyse édovbogique applicables a la surveillance du
milieu et a la prédiction des effets des contammahimiques ont été développés au cours
des différentes approches expérimentales abordées de travail. Nous pouvons ainsi
formuler un certain nombre de recommandations gaalftilisation des biomarqueurs en
vue d’améliorer I'évaluation des risques environeataux. Les résultats de nos études
suggerent que les procédures de surveillance naidatpas étre uniguement basées sur des
biomarqueurs a faible niveau d’organisation biajogi. L'utilisation de biomarqueurs avec
davantage de pertinence écologique comme les mdieeroissance et de condition apparait
essentielle pour évaluer les effets des contansramnimiques. Ces biomarqueurs peuvent étre
d’'une grande utilité en révélant des altérationtadsanté des organismes avant qu'il y ait des
effets massifs au niveau des populations. lIs offd®nc la possibilité d’établir un diagnostic
de la qualité des habitats. Ills pourraient ausgl&tune hiérarchisation des effets en fonction
des niveaux de contamination présents dans I'envenment notamment lorsqu’il s’agit de
pollutions multiples. Cependant, leurs réponsegrésentant un bilan des différents effets
induits par la présence de ces xénobiotiques, magitent pas d’établir un lien direct avec la
nature de la contamination chimique en conditicturedle. Ce manque de spécificité envers
le type de polluants peut-étre problématique psips mesures visant a 'amélioration de la

gualité du milieu ne peuvent étre mises en placdgsagestionnaires que si les informations
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sur les types et niveaux de contaminants impligg@s connus. A cet effet, le dosage
chimique des contaminants a la fois dans I'enviromm (eau, sédiment) et les organes
cibles des poissons représente un moyen direct @aluer les niveaux de contaminants
auxquels sont exposeés les organismes et pouréatdir des relations entre type et niveau de
contamination et état de santé des organismes.ékelappement d’autres biomarqueurs
précoces en supplément de ceux considérés damséatotte dont les réponses seraient moins
bruitées par des effets antagonistes doit étre spouir (biomarqueurs génotoxiques,
neurotoxiques, immunologiques...). QU'il s'agissebdeessais, visant a déterminer la toxicité
potentielle du sédiment vers le biota, de cagingl®@unéthodén situ permettant d’évaluer la
qgualité¢ du milieu, l'utilisation d'une approche rtiblomarqueurs est ainsi fortement

recommandée dans des méthodes de biosurveillance.
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Perspectives

A partir des données acquises lors de cette étudelles obtenues par les nombreux
travaux réalisées a I'échelle moléculaire, celhelaiphysiologique et comportementale,
différentes approches peuvent étre proposées aimétiorer I'utilisation des biomarqueurs
dans les démarches d’évaluation des risques assagie contaminants chimiques. Ceci est
particulierement nécessaire pour les biomarquenigeau écologique pour lesquels moins de
travaux sont actuellement disponibles. En effatpproche écologique est nécessaire afin
d’estimer la qualité environnementale des écosyssetittoraux. Dans notre étude, nous
avons proposeé l'utilisation d’'indices de croissaetale condition qui permettent d’évaluer
des changements au niveau des individus, avantagoepulation ou la communauté ne soit
affectée, d'ou l'intérét de leur suivi pour la préation des ressources halieutiques.
Cependant, I'évaluation de la biodiversité et destlacture des communautés permet de
disposer d'indices plus directs sur l'impact ddefars de stress, tout en intégrant les traits
ecologiques. A terme, il serait donc intéressantréiser le lien entre les approches
effectuées a I'échelle individuelle avec celle&aHelle de la population afin d’apprécier les
vulnérabilités populationnelles face aux stresgjioes. Ce lien pourrait également étre établi
par la réalisation de modeles écotoxicologiques denslir des processus énergétiques. En
effet, de telles études méritent d’étre dévelopmepermettant d’établir des relations entre
les différents niveaux d’organisation mais égalenhentifférentes approches développées en
laboratoire et sur le terrain. De plus, pour quiimmarqueur puisse étre utilisé dans un cadre
réglementaire, il est nécessaire qu’il soit stadidar et soumis a des processus
d’intercalibration afin que les données acquisesrdocrédibles pour tous les acteurs
concernés. Plus particulierement, la variabilitéréleonses des biomarqueurs représente un
aspect important a appréhender afin de pouvoir [g@paux gestionnaires des indices fiables
et reproductibles. En effet, l'utilisation d’'un Iph@rqueur ne peut étre considéerée que s'il est
possible de distinguer ses variabilités de réporaderelle et de mesure a celle induit par le
stress chimique.

Un facteur important & prendre en compte égalemdahs les études
écotoxicologiques est celui des antécédents emarmentaux des individus analysés.

L’exposition chronique a des contaminants peut norda l'acquisition d’'une certaine
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tolérance chez les individus. Ceci est particufieet vrai pour les organismes estuariens.
Les perturbations anthropiques qui s’ajoutent @al@abilité naturelle des zones estuariennes
ont créé un ensemble de conditions fluctuantes kegmielles il est difficile de détecter des
stress induits « uniquement » par les activités dines (« Estuarine Quality Paradox »,
Elliott et Quintino 2007). La réalisation d’étud@périmentale avec des organismes issus
d’écloserie ne prend pas en compte cette capaatitdéatie d’adaptation. De plus, les animaux
issus d’écloserie ont également été soumis a Ueetisd genétique de la part des éleveurs et
des problemes de consanguinité ont égalementgpéntas chez les poissons d’élevage. Bien
gue l'utilisation d’organismes d’aquaculture regmée certains avantages (disponibilité en
toute saison, individus calibrés, bonne condition.il.)apparait nécessaire de considérer
également des animaux issus du milieu naturel.dbmparant les réponses d’'individus issus
de milieu relativement propre et de milieux anthségi a des contaminants chimiques, il
serait possibile d’analyser les tolérances desnisgees contaminés aux polluants.

Au cours des différentes études réalisées, nous smmmes principalement intéressés
a la contamination par la colonne d’eau et/ou tirsént. Cependant, la contamination par la
nourriture représente également une voie de trdnsfes polluants importante dans
'environnement littoral. Par exemple, la contaniima trophique est considérée comme la
voie prépondérante de l'accumulation de certainsaunxé comme le mercure (Boudou et
Ribeyre, 1997; Moreét al, 1998). L'importance de la contamination par visahique est
encore mal connue puisqu’elle est difficile a appraler aussi bien en condition naturelle
gu’en condition de laboratoire. En condition nalleteil est difficile de déterminer avec
précision les niveaux de contaminants présents @ansurriture des individus étudiés. En
condition de laboratoire, il est aussi compliquédposer ou de reconstituer de la nourriture
contaminée d’un niveau nutritionnel équivalent adarriture de référence. De plus, une forte
variabilité dans la consommation de la nourrituratp&re effective entre individus. Cette
question de la contamination par la nourriture sstilevée dans le cadre du projet
MERLUMED qui s’intéresse au transfert et a la bmanulation des contaminants dans le
merlu Merluccius merluccidsdu golfe du Lion en Méditerranée Nord Occidenetlelans
les especes principales de son réseau trophidue.recherche et le développement
d’expériences de contamination par la nourritureipt@es a des expositions directes
permettraient d’apprécier I'importance des difféesnvoies de transfert des polluants et ainsi
apporter des informations complémentaires et indispieles sur la sensibilité des

biomarqueurs.
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Annexe 1 : Poster 1

Lll C g_ﬁ“ﬁ,‘,’g;;f 15th International Symposium on Pollution Responses in Marine Organisms PRIMO15, 17-20 May 2009, Bordeaux, France
~

Study of the correlation between biomarkers respons es and physio logical performance of
0¢ juveniles sea bass, Dicentrarchus labrax, exposed to contaminated sediments

Kerambrun E.L, I. Filipucil, W. Sanchez?, F. Henry!, V. Lahaye!, J.M. Porcher?, L. Courcot! and R. Amara!
1Laboratoire d'Océanologie et de Géosciences LOG UMR 8187 Université du Littoral Cote d’Opale, avenue Foch, 62930 Wimereux, France
2Unité d’écotoxicologie in vitro et in vivo, INERIS, BP 2, F-60550 Verneuil en Halatte, France

INERIS

Introduction : The multiple anthropogenic activities that take place in harbors contribute to the release of chemical contaminants in this coastal zone. Dredging activities,
which involve removing and relocating of contaminated sediments, could lead to an environmental impact that can damage the organism’s health (Jiménez-Tenorio et al.,
2007). Particularly, this pollution could be a threat to fish recruitment population by its effect on early life stages which are more sensitive to chemical contamination (Amara
et al., 2007). In order to determine biological effects induced by the potential toxicity of dredged material, bioassays could be a good tool of monitoring. However, it is of great
imharborance that sublethal measurements consider a multifaceted approach to predict high-level consequences of toxicant exposure. The main objective of this study is to
assess and compare the response of a multibiomarker approach with physiological indices measured on juveniles sea bass, Dicentrarchus labrax, exposed to contaminated

sediments.
/ Exposure
1. Juveniles sea bass, F

and two in its dredged material disposal site. Sediment was also sampled in Dicentrarchus labrax, (2.16- £

an area considered to be out of the influence of the harbor's activities (ctrl 0.61 and 59.7-mm + 4.6)
sed). marked (VI Alpha tags)

Materials and Methods :

/ Sediments \

Sediments were collected in six sites in the harbor of Boulogne-sur-Mer

oot 2. Exposure during 2-days laboratory assay.
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08 “eri Sl 7 8 1 2 3 4 5 6 site 6 and 8. o - lgeg 7 8 1 2 3 4 5 6
- Low responses of parameters lead to an incertitude Fig. 3 : Comparison of relative growth in
Fig. 2 : Comparison of hepatic EROD (l), about the links between short and long term responses, length (1), in weight (I1) and relative evolution
GST (Il) and Catalase activities (l11). however there was a significant correlation between GST of Fulton’s K-Factor indices (lI).
a, i (1...4) : significant difference with control activities and relative growth in length (Fig 4). a, b, i (1..7) : significant difference with control
(ctrl) and site i. ~Others measurements of physiological performance, (ctrl), control sediment (ctrl sed) and site i.
i.e. ratio ARN:ADN and lipid condition indices, are in
Contamination progress.
B High [ Disposal site => Low responses of studied parameters suggest that
@ Medium ] Control a 2-days exposure would not be sufficient. A longer time
[ Light of exposure will be appropriated.

Amara et al., 2007. Growth and condition indices in juvenile sole Solea solea measured to assess the quality of essential fish habitat.
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Jiménez-Tenorio et al., 2007. Determining sediment quality for regulatory proposes using fish chronic bioassays. Envir Internat. 33,
474-480.
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Introduction :

(ezszezs)

Materials and Methods :

Sediments

~

Sediments were collected in five sites :

- 3 in a northern France Harbor

Station A Heavy metals and

Exposure

/Juveniles turbot, Psetta maxima, (75.16 mm\

+3.25; 6.83 g + 0.72) were individually marked
and exposed during a 7 and 21-days laboratory
assay in duplicate using 37-L glass tank with 5-L
of collected sediments and 20-L of sea water..

Analysis

- Growth rate in length and
in weight

- Fullton’s K condition index

Station C

Seine estuary

- 1In areference

- 1in the heavily polluted

PAHs contaminants

site

=> Metals analysis (ICP-AES)

Results and Discussion :

n=15

7 and 21 days exposu;

- Otolith microstructure analysis :

Recent growth measurement .

- RNA:DNA ratio 0
- Lipid index : TAG:ST ratio QA:‘

A Kruskall Wallis test to non normal data
was applied to analyse the differences
between samples, p<0.05.
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Fig 1. Metal
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Cr Cu
(mg.kg)in

Mn

ORef OA OB

mC

O Seine

Table 1. Metal enrichment levels for the three caging sites among the
following classification: 0 = no one (EF<1), 1 = minor (1<EF<3), 2 = moderate
(3<EF<5), 3 = moderately severe (5<EF<10), 4 = severe (10<EF<25), 5 =
very severe (25<EF<50), and 6 = extremely severe (EF>50).

. Cd Cr Cu Mn Ni Pb \ Zn Fe
Ref 0 1 0 0 0 1 0 0 0
A 4 1 0 1 1 1 1 1 1
B 5 1 1 3 1 3 1 3 1
Ni Pb Vv Zn Cc 4 1 3 1 1 2 1 3 1
Seine 4 2 1 1 1 2 1 2 1

- All metal concentrations were higher in sediment sampled in the harbour with an increase from station A to station C (Fig 1).

- Chemical contamination in the Seine estuary sediment was in the same range than in station B .

- Station B presents a moderately enrichment level in Mn, Pb and Zn, and station C in Cu and Zn (Table 1).

RNA:DNA ratio and the lipid index (TAG:ST ratio) between fish exposed to the sediments.
0,1,2,3,4 : significant difference with t0, Ref, A, B, Seine

Pihl, J., Modin, J., Wennhage, H., 2005. Relating plaice (Pleuronectes platessa) rectuitment to deteriorating habitat qualiy: effects of macroalgal
blooms in costal nursery grounds. Can J Fish Aquat Sci 62, 1184-1193.
Amara, R., Selleslagh, J., Billon, G., Minier, C., 2009. Growth and condition of 0-group European flounder, Platichthys flesus as indicator of estuarine

habitat quality. Hydrobiologia 627, 87-98.

Contact : elodie.kerambrun@univ-littoral.fr
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2 02 1 2 ) Fig 3. PCA based on juvenile turbot biological parameters turbot
= 1 =15 0 in relation with the chemical contamination
I
© . . . N
c ol 1 1 1 L0 - Growth rates (in length and in weight) decrease with the
H 1 Y2104 05 level of metal contamination in sediment (Fig 2 I;11;1Il).
G 0 I 0 - No difference among treatment was observed on recent
Ref A B C Seine t0 Ref A B C Seine growth
- RNA:DNA ratio tend to decrease in turbot exposed with the
1.7 m Table 2. Correlation between biological parameters most contaminated sediment (Fig 2 IV).
* Significant correlation - TAG:ST ratio was significantly lower in fish exposed to the
3 sediment of the innermost station of the harbour (station C)
g 16 aw_ aL K RG _ RNADNA -
£ 1 o . (Fig 2V).
5 1ot
§ 15 1 12 6L 051* 1
S 2.3 K 071r 024 1
5§ 14 RG 001 001 o001 1 Conclusion
z RNADNA  0.07* 001 003 003 1 These results suggest a decrease of physiological performance
13 TAGST 002 ool 002 003 001 of jl_JveniIe t_urbols with the irucregse qf metal comamina_tion i_n
Ref A B c Seine sediment (Fig 3). The physiological indices measured in this
study may provide a useful tool to assess fish health and habitat
Fig 2. Comparison of the growth rate in weigth (I), in length (I1), the Fulton condition index (111), the quality. The low growth and lipid-storage limitation could

dramatically decrease winter survival of the juveniles living in
contaminated sites.
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Marine and coastal areas are constantly subjected to the introduction of natural and anthropogenic pollutants, which are mostly adsorbed by suspended particles and
subsequently accumulated in the sediments. The presence of organic and inorganic pollutants could represent a threat to these areas which represent some essential
function for the good realisation of the fish life cycle (Pihl et al., 2005 ). Particularly, during the juvenile period, fish use for temporary time the shallows costal areas, which
play the role of nursery for several month and let the optimisation of juveniles physiological performances. However, due to pollution, poor growth and nutritional status of
juveniles may weaken overall conditions, potentially making these individuals more vulnerable to predation, physiological stress and disease (Amara, 2009).The main
objective of this study is to determine the sublethal responses of juvenile turbot (Psetta maxima) exposed to contaminated sediments using bio-indicators.
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Abstract

Evaluation of pollutant effects in environment is one of the major issues of the
European Water Framework Directive 2000. Regulations have particularly the objective to
reach to a good chemical and ecological status of water bodies. In this context, the aim of
our study was to develop a multibiomarker approach on juvenile marine fish in order to
evaluate the biological effects of chemical pollution in coastal areas. Molecular
detoxification parameters (EROD, GST) and an antioxidant enzyme (CAT) were used as early
warning tools of toxicity allowing the prevention of irreversible damages. In parallel,
different physiological biomarkers (somatic and recent growth, RNA:DNA ratio,
morphometric and lipidic indices) were analysed as reflecting damages on juveniles health.
Sensitivity and relevance of molecular and physiological biomarkers were tested
experimentally on juvenile : i) sea bass exposed to acute petroleum pollution, ii) sea bass
and turbot submitted to a mix of contaminants in environmental concentrations during
controlled and semi-controlled (caging) conditions.

Our results show the ability of EROD, and in lower degree the GST, to detect short
exposure (2 and 4 days) of organisms to petroleum and to reflect their deleterious effects on
fish health. This relationship between molecular and physiological biomarkers was more
difficultly established under multiple pollutions. Growth and condition indices were found to
be more sensitive to the different levels of chemical contamination analysed (metal, PAHs).
Their analyses allowed us to evaluate the weakened condition of organisms caged in the
harbour area during 38 days. This caging experiment was relevant especially for juvenile sea
bass in which no physiological stress was detected in the reference station. Deleterious
effects of chemical contaminant on turbot juvenile health were also observed in controlled
condition after 21 days exposure to the same harbour sediments and to an estuarine
sediment.

In complement to these experiments, a field study was realized on juvenile flounders
sampled in some estuaries along the French and Belgium coast. A decrease of morphometric
and lipidic indices were found in juvenile flounders from the three anthropogenic estuaries
showing the highest metal bioconcentrations compared to the reference estuary. Results
from these different studies showed the potentiality of growth and condition indices to
reflect biological effects of chemical contaminants on juvenile marine fish. However, their
use could be limited by their lower specificity to pollutant than parameters involved in
detoxification. These works show therefore the need to use biomarkers at different level of
biological organization in biomonitoring programs.

Keywords : ecotoxicology, juvenile fish, metal, PAHs, caging, EROD, GST, growth,
condition, lipidic index



Résumé

L’évaluation de [limpact des polluants dans [I'environnement est une des
préoccupations majeures qui s’inscrit dans la Directive Européenne Cadre Eau 2000. Les
réglementations préconisées ont notamment pour objectif de parvenir au bon état chimique
et écologique des masses d’eau. Dans ce contexte, notre étude a consisté a développer une
approche multibiomarqueur sur des juvéniles de poisson afin d’évaluer les effets biologiques
de la pollution chimique en milieu littoral. Des parametres moléculaires de détoxification
(EROD, GST) et une enzyme antioxydante (CAT) ont été utilisés en tant que « systeme
d’alarme » susceptibles de détecter une perturbation avant |‘apparition de signes
pathologiques irréversibles. En paralléle, différents biomarqueurs physiologiques (croissance
somatique et récente, rapport ARN/ADN, indices morphométrique et lipidique) ont été
analysés en considérant que ceux-ci pourraient révéler les dommages induit par les
polluants sur I’état de santé des juvéniles. La sensibilité et la pertinence des biomarqueurs
moléculaires et physiologiques ont été testés expérimentalement sur des juvéniles : i) de bar
exposés a une pollution aigiie de pétrole, ii) de bar et de turbot soumis a des mélanges de
contaminants en concentrations environnementales en conditions controlée et semi
controlée (« caging »).

Nos résultats montrent la capacité de 'EROD, et a un degré moindre de la GST, a
détecter une exposition courte (2 et 4 jours) des organismes au pétrole et a refléter ses
effets déléteres sur leur état de santé. Cette relation entre biomarqueurs moléculaires et
physiologiques a par contre été plus difficilement établie dans un contexte de pollution
multiple. Les indices de croissance et de condition utilisés se sont avérés plus sensibles aux
différents niveaux de contamination analysés (métaux et HAPs). Leur utilisation a permis
d’évaluer la condition affaiblie des organismes mis en cage en milieu portuaire pendant 38
jours. Cette expérience de « caging » s’est révélée concluante, notamment pour les juvéniles
de bar, sur lesquels aucun stress physiologique de la mise en cage n’a été détecté dans la
station de référence. Les effets déléteres des contaminants chimiques sur I'état de santé des
juvéniles de turbot ont également été observés en condition controlée apres exposition de
21 jours aux mémes sédiments portuaires et a un sédiment estuarien.

En complément de ces expériences, une étude de terrain a été réalisée sur des
juvéniles de flet prélevés dans des estuaires le long de la cOte francaise et belge. Une
diminution des indices morphométrique et lipidique des juvéniles de flet, issu des trois
estuaires anthropisés, a été observée en relation avec des bioconcentrations en métaux plus
élevées que I'estuaire de référence. Les résultats issus de ces différentes études montrent la
potentialité des indices de croissance et de condition a révéler les effets biologiques des
contaminants chimiques sur les juvéniles de poissons marins. Cependant, leur spécificité vis
a vis des polluants étant plus faible que les paramétres de détoxification, leur utilisation peut
étre limitée. Ces travaux montrent ainsi le besoin d’utiliser des biomarqueurs a différents
niveaux d’organisation biologique dans les programmes de biosurveillance.

Mots clés : écotoxicologie, juvéniles de poisson, métaux, HAPs, caging, EROD, GST,
croissance, condition, indice lipidique



