
HAL Id: tel-01806326
https://theses.hal.science/tel-01806326

Submitted on 2 Jun 2018

HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.

L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destinée au dépôt et à la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publiés ou non,
émanant des établissements d’enseignement et de
recherche français ou étrangers, des laboratoires
publics ou privés.

Etude des réponses de la moule Mytilus spp exposée à
des stress métallique et thermique durant les stades

embryo-larvaires
Khouloud Boukadida Ammar

To cite this version:
Khouloud Boukadida Ammar. Etude des réponses de la moule Mytilus spp exposée à des stress
métallique et thermique durant les stades embryo-larvaires. Milieux et Changements globaux. Uni-
versité de Bordeaux; Université de Monastir (Tunisie), 2017. Français. �NNT : 2017BORD0571�.
�tel-01806326�

https://theses.hal.science/tel-01806326
https://hal.archives-ouvertes.fr


  
 

 

 

Université de Monastir 

Institut Supérieur de Biotechnologie de Monastir 

Ecole Doctorale Sciences Biologiques, Biotechnologiques et Santé 

En cotutelle avec 

Université de Bordeaux 

Ecole Doctorale Sciences et Environnements 

 

Thèse présentée pour obtenir le titre de 
DOCTEUR en 

 

Sciences Biologiques et Biotechnologie 

Et 

Géochimie et Écotoxicologie 

 

Par : Mme. BOUKADIDA AMMAR Khouloud 
 
 

Etude des réponses de la moule Mytilus 
spp exposée à des stress métallique et 

thermique durant les stades 

embryo-larvaires. 
 

 
Soutenue publiquement le 10/04/2017 devant un jury composé de : 

 
 

 
Présidente 

 

Mme. SAIDANE MOSBAHI Dalila 

 

Université de Monastir, FP 

Rapporteurs M. AUFFRET Michel 
Mme. TRIGUI EL MENIF Najoua 

Université de Bretagne Occidentale 
Université de Carthage, FSB 

Examinateur Mme. COSTIL Katherine 
 

Université de Caen Normandie  

Co-directeurs de thèse M. CACHOT Jérôme 
M. BANNI Mohamed 

Université de Bordeaux 
Université de Monastir, ISBM 

  
 

  Année Universitaire : 2016-2017





Laboratoires d’accueil : UMR CNRS 5805 EPOC
Equipe Ecotoicologie Aquatique
OASU - Université de Bordeaux
Allée Geoffroy Saint-Hilaire
CS 50023 - 33615 PESSAC CEDEX - FRANCE

Tél : +33 0 00 00 00 00
Fax : 0 (33) 5 40 00 33 16
Web : http ://www.epoc.u-bordeaux.fr/

Et

Laboratoire de Biochimie et de Toicologie de l’environnement
Institut Supérieur Agronomique de Chott-Mariem
BP 47, 4042 Chott Mériem - Sousse

Tél. 00 216 73 327 544
Fax : 00 216 73 327 591
Web : http ://www.isa-cm.agrinet.tn/

Sous la co-direction de : Directeur 1 Jérôme CACHOT
jerome.cachot@u-bordeaux.fr

Directeur 2 Pr. Mohamed BANNI
m_banni@yahoo.fr

Financement : Bourse d’étude : EU-Metalic II -Erasmus Mundus

Ce projet de thèse était inclus dans le LABEX COTE cluster of excellence.





Résumé

Les écosystèmes marins côtiers sont soumis à des pressions anthropiques et na-
turelles qui placent les organismes aquatiques dans des situations de multi-stress.
Ce travail doctoral avait pour objectif d’évaluer l’impact et de mieux comprendre
les mécanismes d’adaptation des premiers stades de vie de moule exposés à deux
facteurs environnementaux majeurs : la pollution métallique et l’accroissement
des températures des eaux marines côtières. Les effets induits par l’exposition à
deux polluants métalliques modèles (Cu et Ag) et à un stress thermique modéré
seuls ou en combinaison ont été évalués sur les stades précoces de développement
de deux espèces de moule : Mytilus galloprovincialis et Mytilus edulis ainsi que
leurs hybrides. Nos résultats montrent une augmentation significative du pourcen-
tage de larves D malformées avec l’augmentation de la température. Par ailleurs,
l’Ag apparaît significativement plus toxique que le Cu pour les larves. De plus,
la toxicité des métaux s’accroit avec l’augmentation de la température. La co-
exposition aux métaux et à une température modérée augmente les activités enzy-
matiques antioxydantes de la catalase (CAT), de la superoxyde dismutase (SOD)
et de la glutathion-S-transférase (GST) et accroît le contenu cellulaire en métallo-
thionéines et la peroxydation lipidique. A une température plus élevée de 22 °C,
une diminution significative des activités des enzymes antioxydantes est observée.
Les dommages à l’ADN chez les larves-D de moule M. galloprovincialis ont été
évalués à l’aide du test des comètes avec et sans traitement par la Formamido-
pyrimidine ADN glycosylase. L’exposition aux métaux et/ou à la température a
augmenté de manière significative les lésions de l’ADN sur les larves de moule,
avec un effet plus accentué sur les dommages oxydatifs. Il a été montré également
que le Cu et l’Ag sont accumulés différentiellement dans les larves en fonction de
la température d’exposition. L’étude de l’expression par RT-qPCR de 18 gènes
impliqués dans les défenses antioxydantes, la réparation de l’ADN, l’apoptose,
la protéolyse, la transcription, les réponses au stress thermique et la détoxifica-
tion métallique a été conduite chez les larves-D de moule M. galloprovincialis.
En cas d’un stress thermique modéré, une tendance à la surexpression des gènes
impliqués dans les défenses cellulaires est observée. Toutefois, en cas d’une co-
exposition métallique et thermique, les voies d’apoptose et d’altération cellulaires
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Résumé

sont activées. Un plugin et une macro ont été développés pour le logiciel ImageJ
afin d’évaluer et de caractériser le comportement de nage des larves D de M. gal-
loprovincialis. Une augmentation significative de la vitesse maximale des larves-D
avec l’augmentation de la température est observée sans que la vitesse moyenne
soit affectée. En revanche, l’exposition au Cu et à l’Ag à 22 °C augmente signifi-
cativement les vitesses moyenne et maximale des larves. En condition contrôle à
18 °C, les larves suivent principalement des trajectoires rectilignes (88 %). Avec
l’augmentation de la température et/ou l’exposition aux métaux, les trajectoires
circulaires augmentent considérablement au détriment des trajectoires rectilignes.
Ces modifications de comportement pourraient être liées d’une part à l’induction
de malformations mais aussi à la modulation de l’activité neuronale. Ainsi, une
augmentation significative de l’activité acétylcholine estérase (AChE) des larves a
été observée suite à l’exposition à un gradient de températures et/ou aux métaux.
Des larves D viables et normalement développées ont été obtenues par hybrida-
tion de M. galloprovincialis et M. edulis. Les larves de M. edulis apparaissent plus
sensibles à la température que les larves de M. galloprovincialis. Aucune différence
significative de sensibilité n’a été observée entre les moules hybrides et pures quel
que soit le métal testé. En revanche, les larves hybrides issues d’une femelle de M.
galloprovincialis sont plus tolérantes à l’augmentation de température par rapport
aux hybrides issus d’une femelle de M. edulis.

Mots clés : Réchauffement climatique, Pollution métallique, Multi-stress, Stades
embryo-larvaire, Mytilus spp, hybridation.
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Abstract

Coastal marine ecosystems are subject to anthropogenic and natural pressures
that place aquatic organisms in multi-stress situations. The aim of this doctoral
work was to assess the impact and better understand the adaptation mechanisms
of mussel early life stages exposed to two major environmental factors : metal-
lic pollution and increasing temperatures in coastal marine waters. The effects
induced by exposure to two model metal pollutants (Cu and Ag) and moderate
thermal stress alone or in combination were evaluated on the early life stages of
development of two mussel species : Mytilus galloprovincialis and Mytilus edulis
as well as their hybrids. Our results show a significant increase in the percentage
of malformed D-larvae with increasing temperature. Moreover, Ag is significantly
more toxic than Cu for larvae. In addition, the toxicity of metals increases with
increasing temperature. Co-exposure to metals and a moderate temperature in-
creases the antioxidant activity of catalase (CAT), superoxide dismutase (SOD)
and glutathione-S-transferase (GST), and increases cellular content of metallo-
thioneins and lipid peroxidation. At a higher temperature of 22 °C, a significant
decrease in the activities of the antioxidant enzymes is observed. DNA damage in
M. galloprovincialis larvae was evaluated using the comet assay with and without
Formamidopyrimidine DNA glycosylase treatment. Co-exposure to metals and/or
temperature increase significantly increased DNA lesions on mussel larvae, with
a more pronounced effect on oxidative damage. It has also been shown that Cu
and Ag are accumulated differently in the larvae as a function of the exposure
temperature. The study of the gene expression by RT-qPCR of 18 genes involved
in antioxidant defenses, DNA repair, apoptosis, proteolysis, transcription, thermal
stress and metal detoxification was conducted in D-larvae of M. galloprovincialis.
Under moderate thermal stress, a tendency of overexpression of the cell defense
pathways is observed. However, in the case of metallic and thermal co-expositions,
the pathways of apoptosis and cellular alteration are rather induced. A plugin
and macro were developed for the evaluation and characterization of behavior of
larvae of M. galloprovincialis. A significant increase in the maximum speed of D-
larvae with increasing temperature is observed without affecting the mean velocity.
In contrast, exposure to Cu and Ag at 22 °C significantly increases average and
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Abstract

maximum larval speed. Under controlled conditions at 18 °C, larvae mainly fol-
low rectilinear trajectories (88 %). With increasing temperature and/or exposure
to metals, circular trajectories increase considerably at the expense of rectilinear
trajectories. These changes in behavior may be related to the induction of mal-
formations but also to the modulation of neuronal activity. Thus, a significant
increase in the acetylcholinesterase (AChE) activity of the larvae is observed fol-
lowing exposure to a temperature gradient and/or metals. Viable and normally
developed D-larvae were obtained by hybridization of M. galloprovincialis and M.
edulis. Larvae of M. edulis are more sensitive to temperature than larvae of M. gal-
loprovincialis. No significant sensitivity differences between species are observed
whatever the metal used. Moreover, the hybrid larvae from female M. gallopro-
vincialis are more tolerant to the increase of temperature compared to the hybrid
larvae issues from rom female of M. edulis.

Keywords : Global Warming, Metallic pollution, Multi-Stress, embryo-larval
stages, Mytilus spp, hybridization.
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Introduction

Contexte de l’étude

Les zones côtières sont parmi les écosystèmes les plus précieux de la planète
(Elliott & Whitfield, 2011) et sont pourtant parmi les plus menacés au monde
(Bassett et al., 2013). Leur position à l’interface terre-mer, la richesse et la diver-
sité des ressources disponibles dans ces zones ont amené à une concentration des
populations et des activités humaines le long des côtes et des estuaires à travers le
monde (Crossland et al., 2005). La pollution, l’eutrophisation, l’industrialisation et
l’urbanisation ont continuellement des répercussions sur la durabilité de l’environ-
nement côtier. Le défi majeur auquel les humains sont confrontés aujourd’hui est
de savoir comment gérer l’utilisation de ce secteur afin que les générations futures
puissent également profiter de ces ressources. Une évaluation récente des impacts
de la pollution marine provenant de sources terrestres a révélé que la dégradation
de l’environnement marin se poursuit et s’est même intensifiée à plusieurs endroits
ces dernières années (GESAMP, 2001).
En raison des activités anthropiques croissantes, les milieux côtiers sont de plus

en plus exposés à divers contaminants qui sont considérés comme une menace pour
la biodiversité marine. Parmi les contaminants retrouvés dans l’environnement, le
cas des métaux traces est assez préoccupant car ils ne sont pas biodégradables.
Les écosystèmes aquatiques sont exposés à une variété de métaux dont les formes
chimiques et les concentrations sont régies par des processus géochimiques na-
turels et des activités anthropiques. Ces métaux incluent à la fois des éléments
essentiels nécessaires pour les processus biologiques (Cuivre) et des métaux non
essentiels sans fonction biologique connue (Argent). Le cuivre (Cu) est un polluant
commun de l’environnement marin, largement utilisé dans l’industrie électrique,
la plomberie et dans les peintures antisalissure, les fongicides et les herbicides
(Claisse & Alzieu, 1993). Le cuivre (Cu) est un oligo-élément essentiel qui peut
être toxique pour les espèces aquatiques à des concentrations élevées (White &
Rainbow, 1985). Sa concentration est souvent élevée dans les sédiments (28-233
µg/g poids sec) (Haynes & Loong, 2002) et dans les eaux interstitielles (Cevik
et al., 2008). De plus, la toxicité du cuivre a été démontrée pour les organismes
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aquatiques, particulièrement au cours des stades de vie précoces (Manzl et al.,
2004; Mai et al., 2012; Gamain, 2016). L’argent (Ag) est un polluant préoccupant
dans les eaux marines en raison de sa toxicité, de sa chimie et de sa biodisponibilité
(Wang & Rainbow, 2005; Luoma, 2008; Fabrega et al., 2011). L’Ag est l’un des
métaux traces les plus toxiques connus surpassé seulement par le mercure (Luoma
et al., 1995). La contamination de l’eau par l’argent est une préoccupation pour
les écosystèmes marins, en raison d’une part de son utilisation croissante comme
biocide et agent antimicrobien dans l’habillement, les produits d’entretien, les cos-
métiques et les produits d’hygiène personnelle (Luoma, 2008), et d’autre part de sa
toxicité chez les invertébrés marins et les poissons. Même si les concentrations dans
les eaux contaminées peuvent sembler faibles (0,01-0,1 µg/L), les risques environ-
nementaux ne peuvent pas être écartés. L’argent est inclus dans La directive sur
les produits biocides de la Commission Européenne. L’Agence américaine pour la
protection de l’environnement (USEPA) l’a désigné également comme un polluant
prioritaire dans les eaux naturelles (USEPA, 2014).

Les changements climatiques constituent aujourd’hui une pression supplémen-
taire qui menace la diversité biologique. En 2001, le Groupe intergouvernemental
d’experts sur l’évolution du climat (GIEC) prévoyait une augmentation des concen-
trations atmosphériques mondiales de CO2 et des élévations de la température qui
influeraient de plus en plus sur la zone côtière (Houghton et al., 2001). Selon les
différents scénarios du GIEC, une augmentation de 1,4 à 5,8 °C est prévue d’ici la
fin du 21ème siècle (IPCC, 2014). Dans les zones côtières, le degré de réchauffe-
ment pourrait être plus accentué (Helmuth et al., 2002). Au cours des 30 dernières
années, la température moyenne de surface de la mer a augmenté de 0,25 ± 0,13 °C
par décennie (Lima & Wethey, 2012). Le réchauffement climatique peut influencer
la chronobiologie des espèces et notamment les périodes de reproduction et/ou la
migration, la durée des phases de croissance, la fréquence des infestations parasi-
taires et l’apparition de nouvelles maladies. Les changements prévus risquent donc
d’engendrer des modifications de la répartition des espèces et des densités de popu-
lations, par un déplacement des habitats. Ainsi, un changement de la composition
de la majorité des biocénoses actuelles est probable. De même, les risques d’extinc-
tion d’espèces déjà vulnérables sont de nature à augmenter significativement. En
fait, cela concerne en particulier les espèces dont l’aire de répartition climatique
est restreinte, celles qui ont des besoins très spécifiques en matière d’habitat et/ou
les petites populations naturellement plus vulnérables face à une modification de
leur habitat.

En conséquence, pour survivre, les organismes aquatiques doivent faire face à un
ensemble complexe de facteurs de stress naturels et anthropiques, qui interagissent
entre eux et qui varient à la fois dans l’espace et dans le temps (Schulte, 2007). Selon
le rapport de l’Environmental Protection Agency des États-Unis (USEPA, 2004),
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l’un des obstacles cruciaux dans l’évaluation des risques est de comprendre les mul-
tiples facteurs de stress affectant les organismes, les populations et les écosystèmes.
Ce problème est particulièrement difficile à résoudre parce que différents facteurs
de stress peuvent affecter des voies physiologiques et biochimiques apparentées, ou
induire des réponses cellulaires se chevauchant (NRC, 2000). En conséquence, il
existe de nombreuses possibilités d’effets additifs, synergiques et/ou antagonistes
parmi les réponses cellulaires et organiques à ces facteurs de stress.

Les moules du genre Mytilus spp. constituent un modèle d’intérêt en toxicologie
environnementale (Rittschof & McClellan-Green, 2005; Taleb et al., 2007). Elles
sont largement utilisées dans les programmes de bio-surveillance (WADE et al.,
1998). Outre leur importance écologique et économique, ce genre a acquis un rôle
important comme bio-indicateur en raison de leur mode de vie sessile et filtreur
ce qui leur permet de filtrer la nourriture et donc accumuler les contaminants
(Pruell et al., 1986). De plus, ces espèces sont généralement euryhaline, très abon-
dantes et à large répartition géographique. En outre, la possibilité de travailler
sur différentes classes d’âge (Naciri, 1998), ainsi que l’augmentation des connais-
sances sur sa biochimie et sa physiologie, permettent maintenant d’interpréter
raisonnablement les réponses des biomarqueurs afin d’estimer les menaces sur des
organismes (Depledge & Fossi, 1994). Tout cela rend les moules Mytilus particu-
lièrement intéressantes pour la bio-surveillance (Serafim et al., 2011; Marigómez
et al., 2013) et pour l’examen des liens entre les changements dans les facteurs
abiotique, en particulier la température, et les changements dans les modes de dis-
tribution sur différentes échelles temporelles et spatiales. Ce groupe contient deux
espèces importantes dont la répartition de chacune est fonction de la température.
La moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis (Lamark, 1819), qui est une
espèce d’eau chaude et occupe principalement les habitats côtiers en Méditerranée
et dans l’Atlantique dans le golfe de Gascogne jusqu’au Royaume-Uni (Skibinski
et al., 1983; McDonald et al., 1991). La moule commune Mytilus edulis (Linnaeus,
1758), est une espèce occupant les régions tempérées aux régions froides le long
des côtes atlantiques européennes (Hilbish et al., 2012). Le chevauchement de ces
deux espèces sœurs a créé une zone hybride mosaïque, avec une alternance des
populations hybrides et populations parentales pures du Golfe de Gascogne au
nord de l’Écosse (Coustau et al., 1991; Gosling, 1992; Bierne et al., 2003; Hilbish
et al., 2012). L’hybridation n’est pas un phénomène rare chez les organismes marins
(Gardner, 1997) avec jusqu’à 18 % d’hybridation d’espèces dans la nature (Mal-
let, 2005). L’hybridation naturelle peut conduire à la formation d’espèces hybrides
viables adaptées aux nouveaux écotones et le renforcement des barrières reproduc-
tives (Arnold, 1992). Cependant, les études empirique et théorique sur les zones
hybrides se sont concentrées principalement sur les espèces terrestres (Barton &
Hewitt, 1985; Arnold, 1992).
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Les premiers stades de développement sont le maillon le plus vulnérable du cycle
de vie des bivalves et des autres invertébrés marins (Pechenik, 1999). Cette hy-
persensibilité est due au fait que la fécondation chez les invertébrés aquatiques
se réalise dans la colonne d’eau où la fécondation externe se produit (Marshall,
2006). Par conséquent, les gamètes, les embryons et les stades larvaires sont direc-
tement exposés au mélange de substances chimiques présentes dans l’eau (Epel,
2003). L’exposition aux polluants survenant au cours de cette période de déve-
loppement peut être particulièrement préjudiciable à l’organisme (Gilbert, 2003).
L’effet des conditions environnementales sur les performances larvaires est crucial
pour comprendre la dynamique des espèces. Pour les métaux, il est bien connu
que les concentrations provoquant des effets létaux sur les embryons et les larves
sont des ordres de grandeur inférieurs à ceux qui sont mortelles pour les adultes
(Ringwood, 1991). Cela a permis l’utilisation des larves de bivalves dans la bio-
surveillance de la pollution (His et al., 1999a) et a stimulé l’étude de la sensibilité
des premiers stades de vie des moules aux contaminants (Pavidi et al., 1994; Bei-
ras & His, 1995; Beiras & Albentosa, 2004). Le test embryo-larvaire de toxicité
de bivalves s’est avéré fiable, sensible et écologiquement pertinent (Beiras, 2002;
Nendza, 2002). Au cours des dernières décennies, de nombreuses études ont été
publiées sur l’utilisation des embryons de bivalves dans l’évaluation des effets des
contaminants, des effluents industriels et des sédiments (His et al., 1999b; Stron-
khorst et al., 2004; Quiniou et al., 2005, 2007).
Ce manuscrit de thèse est organisé en 5 parties principales :
La première partie représente une synthèse bibliographique sur l’état des connais-

sances dans lequel s’inscrit ce travail de thèse en présentant la productivité et
la sensibilité des zones côtières, le réchauffement climatique et ses effets sur les
réponses écologiques et démographiques des espèces, la pollution métallique, le
modèle biologique et la sensibilité des stades de vie précoces dans un contexte de
changement global et en situation de multi stress.
La deuxième partie est consacrée à la description détaillée de l’ensemble des

méthodes expérimentale et analytique utilisées au cours de ce travail de thèse.
La troisième partie s’intéresse à la présentation des résultats obtenus suite à

l’exposition des larves de moule à des températures croissantes et à la contamina-
tion métallique (cuivre et argent). Cette partie est divisée en 5 chapitres, chacun
est constitué d’une introduction qui présente l’état des connaissances actuelles sur
les études envisagées, les protocoles expérimentaux propres à chaque série d’expo-
sitions, les résultats ainsi qu’une discussion des résultats obtenus.
La quatrième partie est consacré à la discussion générale des résultats obtenus

au regard des objectifs et hypothèse de ce travail de thèse.
Enfin, une conclusion générale qui synthétise les principaux résultats obtenus et

propose une ouverture vers de nouvelles perspectives d’étude.
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La pluridisciplinarité des travaux effectués durant cette thèse requiert des connais-
sances générales et spécifiques en importance des zones côtières, en scénarios pré-
sents et futurs de changement climatique et en vulnérabilité des stades embryo-
larvaires des mollusques bivalves. Ainsi, ce chapitre vise à faire l’état des connais-
sances nécessaire à la bonne compréhension des travaux menés. Une synthèse des
notions essentielles sur les zones côtières, le changement climatique et en particulier
le réchauffement climatique, les éléments traces métalliques (ETMs) à l’interface
continent-océan, l’importance des stades précoces de développement et leurs vul-
nérabilité dans un contexte de changement global, à la sensibilité des organismes
aquatiques et sur le contexte scientifique de l’étude menée sur le modèle biologique :
les moules de genre « Mytilus. spp ».

1.1 Zones côtières
Les océans couvrent environ 71 % de la surface de la terre et jouent un rôle clé

dans la régulation de climat et la modulation des cycles bio-géochimiques (Pört-
ner et al., 2014). Ils recèlent d’importantes ressources naturelles. Les écosystèmes
aquatiques sont des composantes essentielles des ressources hydriques et dans le
bien-être de tous les organismes vivants. Ils remplissent de nombreuses fonctions
environnementales importantes telles que le recyclage des nutriments, la purifica-
tion de l’eau, l’atténuation des inondations, la recharge des eaux souterraines et
fournissent des habitats pour la faune. Ils jouent aussi un rôle fondamental dans le
contrôle du climat. Ils sont des puits principaux de carbone. Les écosystèmes aqua-
tiques sont très importants pour le domaine industriel et touristique, en particulier
dans les régions côtières (Burke et al., 2001).
Généralement, la zone côtière est définie comme l’interface terre-mer (Hinrich-

sen, 1998). Cependant, il est difficile d’établir une définition universelle de ses li-
mites géographiques (European Environment Agency, 1995). Selon la Direction de
l’environnement de l’OCDE (l’Organisation de Coopération et de Développement
Économiques), la définition de la zone côtière doit varier selon le type de problème
ou de question à résoudre et les objectifs de l’étude. Dans le cadre du programme
LOICZ (Land-Ocean Interactions in the Coastal Zone), la zone côtière a été définie
comme un compartiment global « s’étendant à partir des plaines côtières au bord
extérieur des plateaux continentaux, correspondant approximativement à la région
qui a été alternativement inondée et exposée pendant les fluctuations du niveau
de la mer de la fin de Quaternaire » (Holligan & de Boois, 1993). D’une manière
plus générale, le LOICZ a proposé de délimiter ce territoire comme étant la zone
comprise entre zéro et 200 mètres de profondeur par rapport au niveau de la mer
(Fig 1.1.1) (Pernetta & Milliman, 1995).
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1.1 Zones côtières

Figure 1.1.1 – Extension des zones côtières dans la définition du programme in-
ternational LOICZ (LOICZ, 2005)
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1.1.1 Productivité des zones côtières
Les eaux côtières représentent 8-10 % de la surface de l’océan et seulement 0,5

% de son volume. Toutefois, elles constituent une fraction importante en termes de
valeur économique, sociale et écologique (Hoepffner & Zibordi, 2009). Elles contri-
buent à au moins 25 % de la production primaire mondiale, 90 % des activités
de pêche mondiale, 60 % de la valeur économique des écosystèmes marins, 80 %
de la sédimentation de la matière organique et 50 % de la dénitrification globale
(Pernetta & Milliman, 1995; Costanza et al., 1997). De plus, le milieu marin côtier
présente divers habitats caractérisés par un niveau élevé de biodiversité (Ray &
Grassle, 1991). Des recherches récentes indiquent que la diversité marine est beau-
coup plus vaste et vulnérable qu’on ne le pensait (Hendriks & Duarte, 2008). Les
scientifiques indiquent un nombre écrasant de taxons inconnus dans les habitats
inexplorés, avec des estimations de nombre d’espèces totales suggérant que moins
de 1 % des espèces marines benthiques sont connues actuellement (Briggs, 1994;
Snelgrove, 1999).
Les écosystèmes côtiers sont des systèmes complexes qui jouent un rôle éco-

logique majeur et l’importance de leurs préservations a été mise en évidence au
cours des dernières décennies par l’adoption de plusieurs conventions et projets
internationaux entre autres : projets européens BioMar (Biological Markers of
environmental contamination in marine ecosystem), BEEP (Biological Effects of
Environmental Pollution in marine coastal ecosystems), organisations européennes
CIEM (International Council for the exploration of the Sea), OSPAR (Oslo-Paris
Convention), WFD (The European Water Framework Directive) etc....
Les zones côtières forment des écosystèmes complexes et diversifiés qui jouent un

rôle important dans la productivité des environnements côtiers. Les zones côtières
abritent généralement des récifs, des mangroves, des zones humides et des zones
intertidales qui sont essentiels pour la reproduction, la croissance et l’alimenta-
tion de la majorité des espèces marines (poissons, invertébrés, etc. . . ) (Kennedy
et al., 2002). En outre, en raison de certaines caractéristiques, telles que les faibles
profondeurs, l’eau chaude, la turbidité, la présence de divers et riches habitats,
la disponibilité alimentaire et la protection vis à vis des prédateurs, ces zones
servent de lieu de ponte et d’alevinage, assurant ainsi la croissance et la survie
des jeunes stades de nombreuses espèces marines (Meng et al., 2002; Elliott et al.,
2007; Franco et al., 2008).

1.1.2 Sensibilité des zones côtières aux forçages anthropiques
et climatiques

À l’échelle mondiale, plus de 3 milliards de personnes vivent à proximité des
zones côtières. La densité de population le long de cette région augmente la pres-
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sion sur l’utilisation des ressources naturelles menant ainsi à la destruction, la
dégradation et la fragmentation des habitats. La pêche, la mariculture, le trans-
port maritime, le dragage ainsi que le rejet des eaux usées et de produits chimiques
industriels dans l’eau a des effets néfastes sur les écosystèmes marins côtiers. Néan-
moins, la croissance exponentielle de la population humaine et l’industrialisation
croissante posent de graves menaces pour l’environnement et les ressources aqua-
tiques (Bowen & Depledge, 2006). Les zones côtières sont influencées aussi par
l’interaction de multiples facteurs abiotiques, y compris la température, la concen-
tration en oxygène et la salinité de l’environnement (Schulte, 2007). Au cours des
100 dernières années, ces habitats ont également subi un remarquable changement
des conditions climatiques, soumettant les organismes qui vivent dans ces habitats,
déjà difficiles, à une multitude facteurs de stress environnementaux (Température,
salinité,. . . ).
Les écosystèmes lagunaires côtiers sont parmi les zones côtières les plus impac-

tés (Lotze et al., 2006). Des grandes quantités de contaminants ont été accumulées
dans les eaux et les sédiments des lagunes côtières en raison de l’activité industrielle
passée. L’un des enjeux actuel est l’étude du devenir de ces contaminants et de
l’évolution des conditions environnementales, y compris celles liées au changement
climatique (Noyes et al., 2009). Les changements de température et de salinité
impliquent d’autres modifications telles que la disponibilité de l’oxygène ou de la
ressource alimentaire. Par ailleurs, ils modifient la biodisponibilité des contami-
nants, le métabolisme et l’excrétion de ceux-ci par les organismes. Ces effets sont
plus marqués dans les lagunes côtières caractérisées par des eaux peu profondes où
les cycles bio-géochimiques et les bilans hydriques sont modifiés rapidement par
des changements climatiques.

1.2 Changement climatique
Le changement climatique est une réalité de la vie sur terre, de même que l’évo-

lution et l’extinction des espèces. Cependant, à l’exception des évènements catas-
trophiques tels que les éruptions volcaniques massives et les astéroïdes, les chan-
gements environnementaux se produisent généralement sur des échelles de temps
qui vont de siècles à des millions d’années (Kennedy et al., 2002). Le changement
climatique, qui affecte naturellement notre planète, survient aujourd’hui beaucoup
plus rapidement et avec plus d’ampleur que dans les années passées, du fait de
l’influence anthropique (Pinto & Ferranti, 2016). Les activités humaines ont modi-
fié profondément de nombreux aspects du système de la Terre, y compris le climat
et la bio-géochimie, au point que certains affirment que nous entrons dans une
nouvelle ère géologique, l’Anthropocène (Steffen et al., 2011).
Face à la menace climatique, les scientifiques tentent de mieux comprendre le
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phénomène et de dresser les scénarios d’évolution. Pour cela, plusieurs programmes
internationaux ont été mis en place pour étudier les modifications climatiques, na-
turelles ou/et anthropiques. Entre autres, on peut citer : le Programme Mondial
de Recherches sur le Climat (PMRC) mis en place en 1980, le Programme Interna-
tional Géosphère Biosphère (PIGB) lancé en 1986, ou bien encore le Groupement
d’Expert Intergouvernemental pour l’Étude du Climat (GIEC) fondé en 1988.
Actuellement, la communauté scientifique admet que le forçage anthropique sur

le système climatique est médié principalement par les gaz à effet de serre, et
principalement le CO2 (Harley et al., 2006). Depuis la révolution industrielle, les
niveaux atmosphériques de gaz à effet de serre, qui sont le dioxyde de carbone
(CO2), le méthane (CH4) et le protoxyde d’azote (N2O), ont tous augmenté pour
atteindre en 2011 une concentration de 391 ppm, 11,1803 ppb et 324 ppb respec-
tivement (IPCC, 2014). Ces niveaux sont les plus élevés de l’histoire de la Terre
sur les 650.000 à 800.000 dernières années (Lüthi et al., 2008). Les modèles cli-
matiques actuels du GIEC prévoient une augmentation de 720 à 1000 ppm des
niveaux atmosphérique de CO2 d’ici 2100 (Fig 1.2.1) (IPCC, 2014).

Figure 1.2.1 – Augmentation des niveaux atmosphériques de dioxyde de carbone
(CO2) d’ici 2100 selon les modèles climatiques actuels du GIEC
(IPCC, 2014)
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1.2.1 Réchauffement climatique
En fait, le phénomène de « l’effet de serre » est un composant naturel de système

de la vie sur terre. Les gaz, présents naturellement dans l’atmosphère, absorbent
une partie du rayonnement thermique de la terre pour la réchauffer et assurent
une température moyenne à la surface du globe de 15 °C au lieu de -19 °C (Treut
et al., 2007). Cependant, l’augmentation des concentrations atmosphériques des
gaz à effet de serre amplifie ce phénomène de piégeage thermique et provoque ainsi
l’accroissement de la température du globe (Maniez & Laug, 2009). Depuis la fin
du 19ème siècle, la température moyenne à la surface de la terre a augmenté de 0,6
°C. De plus, les trois dernières décennies ont été successivement les plus chaudes
depuis 1850, et probablement les plus chaudes, connues dans l’hémisphère nord
depuis 1 400 ans. Selon les différents scénarios de GIEC, une augmentation de 1,4
à 5,8 °C est prévue d’ici la fin de siècle (IPCC, 2014).
Ce réchauffement affecte les différentes composantes du système climatique :

atmosphère, lithosphère et océan. Ce dernier présentant plus de 1000 fois la ca-
pacité thermique (appelée aussi capacité calorifique) de l’atmosphère, l’océan joue
sans aucun doute un rôle crucial dans la régulation climatique du globe. Levitus
et al. (2005) ont montré une augmentation significative de la teneur globale de
l’océan en chaleur (0,06 °C ; 0-700 m) entre 1957 et 2004. Ces températures sont
en hausse et devraient augmenter plus rapidement au cours des prochaines décen-
nies (IPCC, 2014). Dans les zones intertidales et côtière, le degré de réchauffement
local et l’amplitude des fluctuations thermiques peuvent être plus accentués (Hel-
muth et al., 2002). La température de surface de la mer , de plus de 70 % des côtes
du monde, a considérablement augmenté au cours des 30 dernières années (Lima &
Wethey, 2012). Le taux moyen d’accroissement de température est de 0,18 ± 0,16
°C par décennie. Ces valeurs sont plus importantes que celles de l’océan global où
la moyenne du changement est d’environ 0,1 °C par décennie dans les 75 premiers
mètres de l’océan pendant la période de 1970 à 2009 (IPCC, 2014) (Fig 1.2.2).

1.2.2 Effet du réchauffement climatique sur les zones côtières
Actuellement, il y a un consensus scientifique solide indiquant que les écosys-

tèmes marins côtiers sont menacés par le changement climatique anthropique (Har-
ley et al., 2006; Ipcc, 2007), en particulier le réchauffement climatique. En fait,
l’augmentation de température des eaux de surface est à l’origine d’importantes
perturbations dans les zones côtières (Harley et al., 2006). Les températures ex-
trêmes (hautes et basses) peuvent être mortelles pour les organismes. Dans les
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Figure 1.2.2 – Augmentation de la température des océans pendant les 3 der-
nières décennies (1850-2010) (www.lescrises.fr)

régions tempérées, l’augmentation de température peut être stressante voire mor-
telle pour les organismes sessiles. De nombreuses espèces sont sensibles à une éléva-
tion de quelques degrés par rapport aux températures habituelles (Kennedy et al.,
2002). Des travaux de Kennedy & Mihursky (1971) sur des bivalves estuariens ont
montré la sensibilité de ces organismes à des légères augmentations de tempéra-
tures en se rapprochant des températures létales. Parfois, une augmentation d’un
degré Celsius induit une augmentation du pourcentage de mortalité de 0 % à 100
%. Il est prévu que les hausses de température dans le siècle à venir puissent être
supérieures à 1 °C (Fig 1.2.3) (IPCC, 2014).
La température est probablement le facteur climatique le plus influant sur la

biologie des organismes marins (Brierley & Kingsford, 2009) ; allant des effets sub-
cellulaires jusqu’au niveau de la communauté, avec des effets directs et indirects sur
la physiologie, l’ontogenèse, les interactions trophiques, la biodiversité, la phénolo-
gie et la biogéographie des organismes (Hochachka & Somero, 2002; Harley et al.,
2006). Comme de nombreux organismes marins vivent en limite de tolérance ther-
mique (Somero, 2002; Hughes et al., 2003), l’augmentation de la température peut
avoir un impact négatif sur les performances et la survie (Harley et al., 2006). À
des niveaux sub-létaux, la température affecte le développement et le métabolisme,
modifie le comportement des animaux ainsi que la répartition des organismes ; et
elle agit en même temps que d’autres facteurs environnementaux tel que l’oxy-
gène dissous. En fait, la température influence la quantité d’oxygène que l’eau
peut contenir (une eau plus chaude contient moins d’oxygène que l’eau froide). La
plupart des organismes aquatiques extraient l’oxygène nécessaire à leurs besoins
métaboliques et leur survie à partir de l’eau dans laquelle ils vivent. Les interactions
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entre l’augmentation de température et la diminution d’oxygène devraient réduire
le nombre d’habitats disponibles pour certaines espèces aquatiques (Harley et al.,
2006). De plus, la température peut perturber les cycles naturels de reproduction,
le taux des gamètes et le développement larvaire des invertébrés marins (PRZES-
LAWSKI et al., 2008; Kennedy et al., 2002). Comme exemple de conséquences
du réchauffement des océans, on peut citer la mortalité massive de 25 espèces de
macro-invertébrés benthiques rocheux (principalement gorgones et éponges) dans
toute la région Nord-Ouest de la méditerranéenne qui a subi une vague de chaleur
pendant l’été 2003 (GARRABOU et al., 2009). La vague de chaleur a provoqué
un réchauffement anormal de l’eau de mer, qui a atteint les températures les plus
élevées jamais enregistrées dans les régions étudiées, entre 1 et 3 °C au-dessus des
valeurs climatiques normales (à la fois moyenne et maximale). Ces augmentations
sont certainement dans la gamme de température prévue pour le réchauffement
climatique des océans à long terme. Les auteurs suggèrent aussi que les vagues de
chaleur deviendront plus fréquentes à l’avenir provoquant ainsi une crise majeure
de la biodiversité dans la mer Méditerranée.
La température influence directement et/ou indirectement l’abondance des po-

pulations et la distribution des d’organismes aquatiques. Bien que des températures
plus élevées n’aboutissent pas forcément à l’extinction d’une espèce, cependant
celles-ci peuvent être éliminées de son aire de répartition géographique. Les chan-
gements de température, aussi faibles que 1 °C, peuvent avoir des effets importants
sur la répartition des espèces dans un court laps de temps (Harley et al., 2006).

1.2.3 Réponses écologiques induites par le changement
climatique

— Changement biogéographique
Afin de faire face aux changements environnementaux, les espèces doivent s’adap-
ter et/ou s’acclimater in situ ou modifier leur répartition géographique (Maggini
et al., 2011). La compréhension de ce compromis a fait l’objet de plusieurs projets
de recherche portant sur les réponses à long terme des populations, des communau-
tés et de la biodiversité au changement global, avec la redistribution des espèces
(Root et al., 2003; HICKLING et al., 2006; Wernberg et al., 2011; Bellard et al.,
2012). Le changement climatique a modifié la distribution spatiale des espèces en
modifiant l’équilibre entre la colonisation et l’extinction, conduisant à des change-
ments géographiques majeurs dans les territoires naturelles des espèces (Vazquez,
2005; Sinervo et al., 2010; Poloczanska et al., 2013).
Il est largement admis que la biogéographie marine est largement influencée

par les effets directs de la température (Murawski, 1993). Les effets induits par le
climat sur les organismes marins sont donc essentiellement imputables à un régime
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Figure 1.2.3 – Changement global de la température moyenne de surface 2006-
2100 tel que déterminé par des simulations multi-modèles. Les
séries chronologiques des projections et une mesure d’incertitude
(ombrage) sont indiqués pour les scénarios RCP2.6 (bleu) et
RCP8.5 (rouge). (IPCC, 2014)

de changement de température. Ces effets peuvent être directs, par les effets de
la température elle-même, ou indirects, par le biais de modifications induites par
la chaleur sur la composition de la chaine alimentaire ou par la fluctuation des
disponibilités alimentaires dans le temps et l’espace. De tels changements peuvent
commencer avec des fluctuations de la disponibilité du phytoplancton, influencée
par la température, en changeant les courants océaniques et la stratification ou
la modification des niveaux de nutriments (Einfluss et al., 2004; Wiltshire et al.,
2008).
— Les changements dans la composition des espèces, la diversité et

la structure des communautés
Le changement climatique, ainsi que l’exploitation, la modification et la pollu-
tion de l’habitat, induisent une réduction de l’abondance de nombreuses espèces
marines et accroissent la probabilité de leur extinction. Bien que de nos jours,
nous ne connaissions pas d’extinction définitive d’une espèce marine liée au chan-
gement climatique, le risque d’extinction climatiquement induit est maintenant
probable pour certaines espèces telles que le mysidacé de la mer méditerranéenne
Hemimysis speluncola (Lejeusne & Chevaldonné, 2003). Parce que de nombreux
écosystèmes marins côtiers sont caractérisés par une faible redondance fonction-
nelle (Micheli & Halpern, 2005), la perte locale même d’une espèce pourrait avoir
d’importantes conséquences sur la structure des communautés et le fonctionne-
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ment des écosystèmes. En revanche, le changement climatique va jouer un rôle
déterminant dans la vitesse à laquelle de nouvelles espèces sont introduites dans
les écosystèmes. En plus de permettre l’expansion de la répartition naturelle, le
réchauffement climatique peut faciliter l’introduction et la diffusion d’une façon
volontaire ou accidentellement les espèces étrangères(Bax et al., 2001; Stachowicz
et al., 2002).
L’adaptation d’un organisme au stress thermique est un élément déterminant

pour sa survie, mais aussi pour sa croissance et ses capacités de reproduction (An-
gilletta et al., 2002; Renaudeau et al., 2012). Dans un écosystème donné, selon la
plasticité de l’organisme ou ses capacités adaptatives, la population va se main-
tenir sur place, ou migrer si c’est possible, ou encore s’éteindre si les conditions
thermiques deviennent trop contraignantes (Parmesan & Yohe, 2003).

1.3 Pollution métallique des zones côtières et
lagunaires

Les zones côtières sont d’une importance majeure pour les activités humaines et
économiques ; 41 % de la population mondiale (Martínez et al., 2007) et 61 % de la
production mondiale brute (Agardy et al., 2005) sont concentrées dans une bande
de 100 km de large le long des côtes. Cependant, les activités humaines génèrent
de grandes quantités de déchets qui alimentent les milieux marins côtiers en agents
pathogènes, matières organiques, des nutriments et substances toxiques (Durrieu
de Madron et al., 2011), en particulier éléments traces métalliques (ETMs).
Parmi les contaminants retrouvés dans l’environnement, le cas des métaux lourds

est assez préoccupant car ils ne sont pas biodégradables contrairement à la plupart
des contaminants organiques. Bien que les métaux soient libérés naturellement
(fonds géochimiques), les procédés industriels et agricoles sont à l’origine d’une
surproduction, d’un changement de leur spéciation et de leur répartition (Vinot &
Pihan, 2005). Par conséquent, la contamination métallique des milieux aquatiques
exerce une pression diffuse et chronique sur les organismes vivants se traduisant
par des modifications de la biodiversité et des perturbations des processus envi-
ronnementaux (Roussel et al., 2008).
La pollution métallique s’est accélérée de façon spectaculaire depuis la révolu-

tion industrielle (Nriagu, 1979) et elle a considérablement dégradé l’environnement
marin côtier au cours des 30 dernières années. Les principales sources d’émissions
anthropiques d’ETMs sont les activités minières et de fonderie (Hutton & Symon,
1986) ; d’autres sources importantes sont liées à des activités industrielles, agri-
coles et urbaines qui ont été en expansion dans les zones côtières depuis le début
des années soixante (PNUE / PAM / Plan Bleu, 2009).
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1.3.1 Les éléments traces métalliques
Le terme « ETMs » désigne les éléments de la classification périodique formant

des cations en solution. Ce sont des éléments métalliques naturels, métaux ou dans
certains cas métalloïdes (environ 65 éléments), caractérisés par une forte masse
volumique supérieure à 5 g/cm3 (Adriano, 2001). Les métaux lourds sont non
biodégradables et persistants dans l’environnement pendant de longues périodes,
provoquant ainsi des problèmes éco-toxicologiques graves. En outre, certains mé-
taux toxiques peuvent se comporter comme des métaux essentiels et avoir ainsi
accès à des cibles moléculaires importantes. Les ETMs sont dangereux, car ils ont
tendance à se bio-accumuler. La bio-accumulation des métaux dépend de la quan-
tité totale, de la biodisponibilité de chacun des métaux dans le milieu et de la
voie et les mécanismes de captation, de stockage et d’excrétion. Si les métaux sont
souvent indispensables au déroulement des processus biologiques (oligoéléments),
nombre d’entre eux peuvent s’avérer toxiques pour diverses formes de vie, lorsque
leur concentration dépasse un certain seuil, elle-même fonction de l’état physico-
chimique (spéciation) de l’élément considéré. C’est le cas du fer (Fe), du cuivre
(Cu), du zinc (Zn), du sélénium (Se), etc. . . (Adriano, 2001). D’autres ne sont pas
nécessaires à la vie et peuvent être même préjudiciables comme le mercure (Hg),
le plomb (Pb), le cadmium (Cd), etc. . . (Chiffoleau et al., 2001).

1.3.2 Absorption et élimination des métaux
Pour mieux comprendre les effets des métaux sur les organismes aquatiques,

il faut savoir comment les métaux entrent, s’accumulent et interagissent dans les
cellules des organismes aquatiques. Chez les mollusques bivalves filtreurs, on dis-
tingue généralement deux voies d‘entrée des métaux : la voie directe à partir de
l’eau qui est en relation avec l‘épithélium branchial, et la voie trophique à partir de
la nourriture qui est en relation avec l‘épithélium intestinal (Cosson et al., 2008).
La pénétration des métaux traces nécessite donc le franchissement de d’épithélium
et elle est déterminée par des processus se produisant à cette interface. Il s’agit
notamment : des caractéristiques de l’interface elle-même ; la réactivité de chaque
forme métallique avec l’interface biologique ; la présence d’autres métaux ou de
cations majeurs qui peuvent contrarier ou stimuler l’absorption du métal ; et des
facteurs tels que la température qui affectent la vitesse des réactions biologiques ou
chimiques. En outre, la quantité de métal transportée dans les tissus biologiques
peut également être influencée par l’état physiologique de l’organisme ou par des
facteurs biologiques impliqués dans le métabolisme des métaux (Luoma, 1983).
Les mécanismes de transport des métaux à travers les membranes biologiques dé-
pendent de l’état et la source du métal : dissout ou présent dans la nourriture.
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— Métaux en solution
La capture des métaux traces en solution chez les organismes aquatique, en par-
ticulier les bivalves filtreurs, se fait généralement par (1) diffusion passive des
complexes métalliques neutres ou lipophiles (ex : HgCl2) à travers la membrane
plasmatique, ce qui ne nécessite aucune dépense énergétique (Luoma, 1983; Phi-
lips & Rainbow, 1994). Il a été montré que ce mode de transport joue un rôle non
négligeable chez les espèces marines (Daskalakis, 1996). Outre que la diffusion, le
transport peut être facilité par (2) des transporteurs transmembranaires protéiques
ou des canaux transmembranaires pour les cations ou par (3) des transporteurs
d’anions relativement peu sélectifs (transport de l’anion plus le métal qui y est
associé). C’est généralement, la voie (2) qui domine, aussi bien pour les métaux
essentiels (maintien de l‘homéostasie) que pour les métaux non essentiels qui réus-
sissent à franchir les barrières biologiques en trompant les systèmes de transport
cationique.

— Métaux particulaires
La contamination métallique par voie trophique suit plusieurs étapes avant que
le métal soit pris en charge : l’ingestion de la particule, la solubilisation du mé-
tal, soit dans le tractus digestif soit dans les vacuoles créées par invagination de
la membrane biologique, qui est favorisée par les conditions physico-chimiques du
milieu (pH, oxydo-réduction. . . ). Une fois solubilisés, les métaux doivent franchir
la membrane digestive ou vacuolaire selon les mêmes processus que les métaux
en solution (Rainbow & Smith, 2010). L’endocytose peut également jouer un rôle
important dans le transfert des métaux chez les organismes aquatiques. Ce méca-
nisme, décrit au niveau des branchies, de l’épithélium du manteau et au niveau
de la barrière intestinale (Deb & Fukushima, 2007a; Depledge & Rainbow, 1990),
induit l’incorporation des métaux aux lysosomes et leur relargage dans le cytosol.
Toutes ces voies sont possibles pour un même métal et leur importance relative

est fonction de la forme chimique sous laquelle se présente le métal dans le milieu
(Fig 1.3.1 et Fig 1.3.2). C’est la coexistence de ces mécanismes et la dynamique
de la spéciation qui rend si complexe la notion de biodisponibilité.
Une fois dans l’organisme, le métal sera accumulé ou excrété à des degrés di-

vers. Le transport des métaux essentiels vers les tissus spécifiques peut être réalisé
par le métal dissous dans l’hémolymphe, ou par une protéine spécifique telle que
l’hémocyanine, transferrine. . . (Depledge, 1989). En outre, les métaux peuvent
être séquestrés et stockés dans la cellule par un certain groupe de protéines in-
tracellulaires, les métallothionéines, (Depledge, 1989; Viarengo, 1989; Viarengo &
Nott, 1993). Les métaux dépassant les exigences métaboliques sont potentiellement
toxiques et doivent être éliminés à partir du tissu spécifique. Le métal peut alors
être éliminé de l’animal ou bio-transformé avant stockage éventuellement dans des
tissus de stockage spécifiques sous des formes inertes non toxiques (Depledge &
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Rainbow, 1990).

1.3.3 Métaux choisis pour l’étude

1.3.3.1 Métal essentiel : le Cuivre (Cu)

Le cuivre est un oligoélément essentiel qui est nécessaire en petites quantités
(5-20 µg/g) pour le fonctionnement des systèmes biologiques des êtres vivants (le
métabolisme des hydrates de carbone et le fonctionnement de plus de 30 enzymes).
Il est un cofacteur pour plusieurs enzymes et métalloprotéines (ex : la métallothio-
néine) dans de nombreux systèmes biologiques. Au moins 21 enzymes contenant
du cuivre sont connues, qui fonctionnent comme des catalyseurs d’oxydo-réduction
(ex : la superoxyde dismutase (SOD), la cytochrome C oxydase, la monoamine oxy-
dase) ou des transporteurs de dioxygène (ex : l’hémocyanine) (Weser et al., 1979). Il
est également nécessaire pour la formation de l’hémoglobine et de l’hémocyanine,
les pigments transportant l’oxygène dans le sang des vertébrés, des mollusques
et des crustacés. Cependant, les concentrations du cuivre qui dépassent 20 µg/g
peuvent être toxiques (Wright & Welbourn, 2002; Bradl, 2005).
— Identité, propriétés physiques et chimiques

Le cuivre est un métal qui se trouve naturellement présent dans la croûte terrestre
avec une abondance moyenne d’environ 50 parties par million (ppm) (U.S DHHS,
2004). Le cuivre est un métal de transition qui est présent dans la nature en quatre
états d’oxydation : le cuivre élémentaire Cu (0) (métal solide), l’ion cuivreux Cu
(I), l’ion cuivrique Cu (II), et rarement Cu (III). Sous forme pure, il a une couleur
brun rougeâtre avec une grande ductilité et malléabilité. Il est bien connu pour sa
bonne conductivité thermique et électrique (le meilleur après l’argent). Le cuivre a
deux isotopes stables,63Cu et 65Cu, avec les abondances naturels de 69,2 et 30,8 %
respectivement ce qui lui donne un poids atomique de 63,54 daltons (Georgopoulos
et al., 2001) . Du fait de son caractère chalcophile, le Cu se trouve rarement sous
forme élémentaire mais essentiellement sous forme de sulfure tel que la chalcopyrite
(CuFeS2), la bornite (Cu5FeS4), la covelline (CuS), et la chalcocite (Cu2S).
— Sources

Il y a plusieurs sources, anthropiques et naturelles, de cuivre dans les écosystèmes
aquatiques. Du fait de sa bonne conductivité thermique et électrique, le cuivre est
très utilisé dans l’industrie électronique (ex : fils et câbles électriques. . . ). Plusieurs
autres propriétés physiques (résistance à la corrosion, malléabilité et plasticité, sou-
dabilité. . . ) expliquent sa large utilisation dans différents domaines : la protection
du bois, les fongicides, les pigments et les agents anti-salissures dans les peintures,
comme additifs nutritionnels pour les animaux et additif aux engrais. Il y a aussi
quelques utilisations médicales de cuivre, comme les alliages à base de cuivre utili-
sés dans les ponts et les couronnes dentaires ainsi que les dispositifs contraceptifs
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Figure 1.3.1 – Modèle proposé des voies d’entrées du cuivre et de leur localisation
intracellulaire (Minghetti et al., 2010)
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Figure 1.3.2 – Modèle proposé des voies d’entrées de l’argent et de leur localisa-
tion intracellulaire (Behra et al., 2013)
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intra-utérins (Okoro et al., 2011). Dans les eaux, le cuivre provient pour la ma-
jeure partie (68 %) de l’érosion des sols par les cours d’eau (Georgopoulos et al.,
2001), sauf si une source industrielle est présente (Nölte, 1988). La contamination
de l’eau par le Cu provient aussi du sulfate de cuivre (13 %) utilisé comme fon-
gicide en agriculture ; et des rejets d’eaux usées qui contiennent encore du cuivre,
même après traitement (Bisson et al., 2005). Dans les écosystèmes aquatiques, la
concentration en cuivre varie selon le compartiment et le lieu (Tableau 1.1). La
concentration du cuivre dans les écosystèmes aquatiques est de 0,2 à 30 µg/L dans
la colonne d’eau, bien que généralement <5 µg/L, et de 0,8 à 50 mg/kg poids sec
dans les sédiments (Flemming & Trevors, 1989).
Le réseau de surveillance ROCCH a suivi la concentration du cuivre accumulée

dans les moules et les huitres pour la période 2003-2007 (Fig 1.3.3). Les résultats
ont montré de fortes concentrations du cuivre sur tout le littoral Français avec
l’importante contamination enregistré dans la Gironde (jusqu’à 7,26 fois la médiane
nationale).
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Table 1.1 – Concentration du cuivre dans différents compartiments et sites dans
le monde

Compartiment Concentrations Lieu Références
Huîtres 400 mg.kg-1 p.s bassin

d’Arcachon
(Ifremer, 2014)

Eau 5,4 µg /L la baie de San
Diego

(Dobalian, 2000)

Sédiments 3100 ppm Mer rouge (Miller et al., 1966)
Eau 1,5 µg/L

Sédiments
contaminés

97-978 ppm La Havane (González &
Brügmann, 1991)

sédiment non
contaminés

4-29 ppm

sédiments 46 ppm Bassin
Nord-Américain

(Chester et al., 1988)

Eau 0,11 à 0,51 ng/L Nord du golfe
de Gascogne

(Waeles et al., 2009)

Eau <10 ng / L Lagune de
Venise

(Gieskes et al., 2015)

— Toxicité
Il est largement reconnu que la biodisponibilité du cuivre est fortement dépendante
de son état d’oxydation et de sa forme chimique, qui est influencée par plusieurs
facteurs physico-chimiques du milieu comme le pH, le carbone organique dissous
(DOC) etc. . . (Erickson et al., 1996). L’ion libre est la forme la plus biodisponible
capable de passer à travers les membranes biologiques où il peut alors induire des
effets toxiques. Cependant, l’ion cuivre libre a une forte tendance à former des
complexes avec les ligands organiques et inorganiques, ce qui se traduit par une
diminution de la biodisponibilité et de la toxicité du cuivre. Dans le milieu marin
côtier, une concentration élevée de ces deux ligands assure que l’ion cuivre libre
ne représente qu’un faible pourcentage de la concentration totale dissous de cuivre
dans l’eau de mer. Les données de toxicité du cuivre tirées de la base de données
US EPA sont présentées dans la Figure 1.3.4. Selon ces données, les stades embryo-
larvaires de toutes les espèces marines sont les plus sensibles par rapport aux stades
juvéniles et adultes. Dans certains cas, il y avait une différence d’environ 10-50 fois
dans la toxicité du cuivre pour les stades précoces de développement par rapport
aux stades adultes (ex : l’huître du Pacifique 12.1 et 560 µg/L respectivement).
Les stades embryo-larvaires de moule, huître et oursin se sont révélés être les plus
sensibles avec des concentrations efficaces 50 % (CE50) de cuivre de 6,8 ; 12,1 et
14,3µg/L respectivement (Arnold et al., 2005).
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Figure 1.3.3 – Comparaison des médianes des concentrations du cuivre dans les
huîtres (carré bleu) et les moules (carré rouge) du littoral français :
atlantique et méditerrané. Résultats du réseau de surveillance
ROCCH pour la période 2003-2007

(http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/documents/parammaps/
contaminants-chimiques/)
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Il est généralement admis que la toxicité du cuivre est liée à deux principaux
mécanismes de toxicité qui sont l’inhibition des enzymes et la génération d’un
stress oxydant. En fait, les ions cuivre présentent une grande affinité pour les
groupements thiol et amine présents dans plusieurs protéines, dont certains sont
spécialisés dans le transport et le métabolisme du cuivre, évitant ainsi sa toxicité
potentielle (Gumpu et al., 2015). Ce mécanisme peut toutefois être perturbé dans
certaines conditions de surcharge en cuivre, ce qui entraine sa liaison à des enzymes
non impliqués dans le métabolisme du cuivre et connu pour être sensibles à une
modification ou oxydation de leurs groupement thiol ; tel est le cas du cytochrome
P450 et de la GSH-transférase (Letelier et al., 2005). L’action de l’ion Cu2+ in-
hibe l’enzyme Na+/K+ ATPase (Chowdhury et al., 2016). Le cuivre est considéré
comme un agent cancérigène en raison de sa capacité à provoquer des dommages
à l’ADN (Linder, 2012; Xu et al., 2016). L’exposition au cuivre augmente la pro-
duction intracellulaire des espèces réactives de l’oxygène (EROs) et favorise la
libération de cytokine. En outre, l’ion Cu2+est capable d’interagir avec les hy-
droperoxydes lipidiques formant ainsi la Malondialdéhyde et le 4-hydroxynonenal
(4-HNE) et provoquant des dommages tissulaires (Gumpu et al., 2015).
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1.3.3.2 Métal toxique : l’Argent (Ag)

La pollution du milieu marin par l’argent est préoccupante, en particulier, avec
l’utilisation croissante et rapide des nanoparticules d’argent dans les produits de
consommation courantes (textiles, cosmétiques, bactéricides,. . . ). L’argent est hau-
tement toxique et connu pour sa bio-accumulation dans les organismes aquatiques.
Cependant, les risques de l’argent pour l’écosystème marin est mal compris.
— Identité, propriétés physiques et chimiques

L’argent est un métal blanc et ductile existant naturellement sous forme pure et
en minerais. Certains composés d’argent sont extrêmement photosensibles et sont
stables dans l’air et dans l’eau, sauf s’ils sont exposés à des composés soufrés.
L’argent métallique est insoluble dans l’eau, mais de nombreux sels d’argent, tels
que le nitrate d’argent (AgNO3), sont solubles. Dans le milieu naturel, l’argent
se trouve principalement sous la forme de sulfure (Ag2S) ou associé à d’autres
sulfures métalliques, en particulier ceux du plomb, du cuivre, du fer et de l’or,
qui sont tous essentiellement insolubles (ATSDR, 1990). L’argent est un métal
rare (67ème élément en abondance) naturellement présent dans la croûte terrestre
(0,055 mg/kg ; (Wedepohl, 1995)), qui possède deux isotopes stables 107Ag et 109Ag
) et 48 radio-isotopes (Calmon et al., 2002) qui n’existent pas naturellement.
— Sources

La concentration d’argent dans l’eau est de 0,01 µg/L dans les zones non polluées
et de 0,01 à 0,1 µg/L dans les zones urbaines et industrialisées. Des concentrations
beaucoup plus élevées ont été trouvées dans l’eau de mer de la baie de Galveston,
Etats-Unis (8,9 µg/L) et 260 µg/L près des décharges de déchets de fabrication
photographique (Howe & Dobson, 2002). L’argent est bien connu pour ses nom-
breuses applications industrielles telles que la soudure, la conduction électrique et
des applications de placage. En outre, ce métal est utilisé dans la fabrication des
bijoux, des couverts, des pièces de monnaie, des instruments médicaux, biocide
dans les produits domestiques et les matériaux photographiques (Howe & Dobson,
2002; Luoma, 2008). Dans les applications médicales, l’argent est inclus dans les
pansements, les cathéters urinaires et d’autres dispositifs médicaux, en raison de la
capacité des ions d’argent d’inhiber la croissance des bactéries et des champignons
(Liau et al., 1997). Récemment, les nanoparticules d’Ag sont devenues couram-
ment utilisées dans une large gamme de produits de consommation, y compris
les machines à laver, les détergents, les vêtements, les emballages alimentaires, les
conteneurs, les compléments alimentaires, les dispositifs médicaux, des plastiques
et des réfrigérateurs en raison de ses propriétés antibactériennes (Behra et al.,
2013; Savery et al., 2013). Connu depuis des millénaires, l’effet antimicrobien de
l’argent ionique provient de sa capacité à générer des EROs permettant d’inacti-
ver les enzymes microbiennes (Clement & Jarrett, 1994; Matsumura et al., 2003;
Rai et al., 2009). Les propriétés antimicrobiennes de l’argent sont particulièrement
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préoccupantes car par sa présence dans l’écosystème marin, il peut inhiber l’acti-
vité microbienne naturelle importante pour la décomposition et le recyclage de la
matière organique et l’élimination des polluants (Savery et al., 2013).
Le réseau de surveillance ROCCH a suivi la concentration de l’argent accumulée

dans les moules et les huitres pour la période 2003-2007 (Fig 1.3.5). Les plus fortes
concentrations qui ont été enregistrées au niveau du littoral Nord et Ouest Cotentin
présentent des médianes proches ou légèrement inférieures à la médiane nationale.
des médianes de 15 à 30 fois supérieures à la médiane nationale ont été enregistrées
à la Vaucottes, Antifer digue, Cap de la Hève et Villerville.
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Figure 1.3.5 – : Comparaison des médianes des concentrations de l’ar-
gent dans les huîtres (carré bleu) et les moules (carré
rouge) du littoral français : atlantique et méditerrané. Ré-
sultats du réseau de surveillance ROCCH pour la période
2003-2007 (http://envlit.ifremer.fr/var/envlit/storage/
documents/parammaps/contaminants-chimiques/)
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— Toxicité
L’Argent (Ag) est un polluant préoccupant en milieu aquatique en raison de sa toxi-
cité, sa chimie et sa biodisponibilité (Luoma et al., 1995). L’argent ionique (Ag+)
est l’un des trois métaux lourds les plus toxiques (avec Cu et Hg) (Bryan, 1984;
Luoma et al., 1995) pour les espèces aquatiques même à de très faibles concentra-
tions (Tableau 1.2). L’ion monovalent d’argent (Ag+) est considéré comme l’espèce
d’argent la plus toxique dans les systèmes aquatique Ratte (1999) et il a été montré
que sa toxicité est directement liée à son accumulation intracellulaire (Lee et al.,
2005). L’argent est fortement bio-accumulé par un certain nombre d’espèces de
phytoplancton marin, des macro-algues et des invertébrés (Bryan, 1984; Fisher
et al., 1995). Il a été montré que même à des concentrations nominales (0,5 à 4,5
µg/L) l’accumulation de l’Ag était élevée dans la plupart des organismes exposés
avec des effets négatifs sur la croissance des algues, palourdes, huîtres, escargots,
daphnies, amphipodes, et truite. Bryan & Langston (1992) ont montré que les
stades précoces de vie des mollusques bivalves semblent être les plus sensibles à
l’Ag. Luoma (2008) a mis en évidence l’effet négatif de l’accumulation de l’argent
sur la maturité sexuelle de la palourde Corbula amurensis (Figure 1.3.6). Parmi les
différentes formes, le nitrate d’argent est le plus toxique en raison de sa dissolution
facile dans l’eau (Mance, 1987).

Figure 1.3.6 – Corrélation de l’indice de gamète (de la maturité sexuelle) avec
des concentrations d’argent dans les tissus de la palourde, Cor-
bula amurensis. 9 ans d’échantillonnage mensuel sur quatre sites
(Luoma, 2008)

La toxicité de l’argent a été montrée chez les bactéries, le phytoplancton et les
invertébrés (Bryan, 1984; Luoma et al., 1995; Ratte, 1999). Pour les invertébrés
marins, les stades précoces de développement semblent être les plus sensibles. Il
agit principalement en désactivant les enzymes Na+/K+ adénosine triphosphatase
et l’anhydrase carbonique chez les animaux (Bielmyer et al., 2008; Morgan et al.,
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2004), et par sa capacité d’interagir avec des groupes thiols dans les enzymes et
les protéines de micro-organismes (McDonnell & Russell, 1999). Chez les poissons
d’eau douce, la toxicité aigüe de l’argent se manifeste par l’inhibition de l’enzyme
Na+/K+ ATPase des cellules branchiales. La perturbation de cette enzyme inhibe
le transport actif des ions sodium et chlorure et, par conséquent, l’osmorégulation
cellulaire (Webb & Wood, 1998; Wood et al., 1999) ainsi que l’augmentation de
production et d’accumulation d’ammoniac provoquant une situation de stress aigu
(Hogstrand & Wood, 1998). De plus, une hyperventilation a été observée chez la
truite arc-en-ciel Oncorhynchus mykiss exposée à l’Ag ionique et ça été expliqué
comme une façon pour lutter contre l’acidose métabolique (Webb & Wood, 1998).
L’augmentation de la sécrétion de mucus après l’exposition à l’argent ionique a
été constaté (Morgan et al., 2004). Quand une substance toxique irrite l’épithé-
lium branchial, la production de mucus est augmentée pour permettre le piégeage
et l’excrétion de la substance toxique des branchies (Handy & Shaw, 2007). Ce-
pendant, la sécrétion excessive de mucus augmente aussi la diffusion d’oxygène,
compromettant ainsi la respiration (Smith et al., 2007). L’exposition à l’argent
induit le stress oxydatif qui se traduit par la production du malonedihaldehyde, la
production des EROs (Jiang et al., 2012; Charehsaz et al., 2016) et l’accumulation
des métallothionéines (Hogstrand et al., 1996).
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1.3 Pollution métallique des zones côtières et lagunaires

Table 1.2 – Toxicité d’Argent (µg/L) sur les premiers stades de vie des différentes
espèces aquatiques
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1.4 La Méditerranée : un milieu en danger dans un
contexte de changement global

La Méditerranée est une mer semi-fermée, avec une superficie de 2,5 × 106

Km2et 46000 km de côtes (Lionello et al., 2006). Elle est entourée de trois conti-
nents (Europe, Asie et Afrique), à l’ouest elle est ouverte sur l’océan atlantique
par le détroit de Gibraltar (ouverture naturelle).
La faible ventilation et le temps de séjour relativement court de ses masses

d’eau ~ 70 ans par rapport à 200-1000 ans pour les autres océans (Falkowski,
1998) ; rend la mer Méditerranée très réactive aux forçages externes. En outre,
les perturbations naturelles interagissent avec les évolutions démographiques et
économiques croissantes se produisant de manière hétérogène dans la zone côtière.
Avec une population estimée à 132 millions d’habitants qui augmente fortement

au cours de la saison touristique estivale, les côtes méditerranéennes sont particuliè-
rement soumises à des pressions humaines fortes (PNUE / PAM / Plan Bleu, 2009;
Durrieu de Madron et al., 2011). La Méditerranée a été plus récemment présentée
comme l’une des régions du monde présentant des problèmes environnementaux
les plus graves (PNUE / PAM / Plan Bleu, 2009).
Dans ce contexte, plusieurs politiques et directives européennes concernées par

les problèmes environnementaux des zones côtières ont été mises en place au cours
de ces dernières années (Nobre, 2011). Parmi les plus importantes il y a la direc-
tive cadre sur l’eau (Directive 2000/60/EC, 2000), la recommandation de gestion
intégrée des zones côtières (GIZC) (Recommendation 2002/413/EC, 2002), et la
directive-cadre stratégie pour le milieu marin(Directive 2008/56/EC, 2008). En
outre, plusieurs initiatives visant à identifier les sources et l’étendue de la contami-
nation chimique de l’eau à partir de l’utilisation d’indicateurs biologiques ont été
développés dans plusieurs zones côtières méditerranéennes. Jusqu’à récemment,
ces initiatives ont toutefois principalement concerné la partie nord-ouest de la Mé-
diterranée.
La mer Méditerranée a été identifiée comme un « hotspot » pour le changement

climatique et ses effets très vulnérables (Nicholls & Hoozemans, 1996; Gambaiani
et al., 2009; Durrieu de Madron et al., 2011). Dans la Méditerranée, le change-
ment climatique devrait modifier la biodiversité et la reproduction des organismes
résidents, provoquer la prolifération d’algues toxiques et la propagation d’espèces
thermophiles (Gambaiani et al., 2009). Selon les modèles climatiques, le bassin mé-
diterranéen sera l’une des régions les plus touchées par le réchauffement climatique
(Vargas-Yáñez et al., 2010). En effet, les écosystèmes de la côte méditerranéenne
sont gravement touchés par des perturbations majeures telles que : la destruc-
tion des habitats et l’introduction d’espèces exotiques, la surpêche, la pollution,
l’urbanisation, etc. . . qui peut impacter la biodiversité et le fonctionnement des
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écosystèmes. Le bassin méditerranéen est donc un centre d’intérêt pour la recherche
sur les effets des changements climatiques.
La mer Méditerranée est un réceptacle de plusieurs types de contaminants chi-

miques, y compris les métaux lourds dont le cuivre et l’argent (les métaux modèles
de cette étude). Les concentrations en cuivre en Méditerranée sont plus impor-
tantes que celle de l’argent. Les niveaux de concentration en cuivre dans les mol-
lusques du réseau RINBIO (Le Réseau Intégrateurs Biologiques) montrent une
forte homogénéité des données autour d’une valeur moyenne de 4 mg/kg poids sec
à l’exception de plusieurs stations lagunaires (Bages Nord : 9,3 mg.kg-1 p.s.) et
de la rade de Toulon (6,5 mg/kg/ p.s.). Cependant, les niveaux de concentration
d’Ag sont plus faibles : 0,03 (0,01 – 0,36) mg/kg chez Mytilus spp (RNO, 2006)

1.5 Modèle biologique : genre Mytilus
Les mollusques bivalves du genre Mytilus sont largement distribués dans le

monde entier (Figure 1.5.1) (Gosling, 1992) ; leur position taxonomique a souvent
été étudiée et discutée (Lubet, 1973) et maintenant elle est bien établie :

Règne : Animal
Sous règne : Métazoaires

Embranchement : Mollusques
Classe : Bivalves

Sous-classe : Ptériomorphes
Ordre : Mytiloidés
Famille : Mytilidés
Genre : Mytilus

Les moules du genre Mytilus constituent un modèle d’intérêt en toxicologie envi-
ronnementale (Rittschof & McClellan-Green, 2005). Elles sont largement utilisées
en écologie des eaux côtières par plusieurs programmes de bio-surveillance tel que
le le Réseau d’Observation de la Contamination CHimique du littoral (ROCCH) en
France et le Mussel Watch projet aux États-Unis (WADE et al., 1998). Outre leur
importance écologique et économique, ce genre a acquis un rôle important comme
bio-indicateur en raison de leur mode de vie sessile euryalin, et leur alimentation
microphage qui les conduit à filtrer l’eau et à accumuler les contaminants (Pruell
et al., 1986). De plus, elles présentent une large répartition géographique, une
grande tolérance à différents stress. En outre, il est possible de travailler sur dif-
férentes classes d’âge. En outre, les connaissances acquises sur sa biochimie et sa
physiologie, permettent à présent d’interpréter raisonnablement les réponses des
bio-marqueurs afin d’estimer les menaces sur des organismes (Depledge & Fossi,
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1994) ce qui les rend particulièrement intéressants pour la bio-surveillance de la
pollution (Serafim et al., 2011; Marigómez et al., 2013).

Figure 1.5.1 – Distributions mondiales approximatives de moules de genre Myti-
lus (Gaitán-Espitia et al., 2016) (modifié)

Les deux espèces les plus représentées sont la moule méditerranéenne Mytilus
galloprovincialis (Lamark, 1819)et la moule bleue Mytilus edulis (Linnaeus, 1758).
La première est une espèce d’eau chaude et occupe principalement la Méditerranée
et se prolonge vers le nord jusqu’à la côte de la France et le Royaume-Uni (Skibinski
et al., 1983; McDonald et al., 1991; Gosling, 1992). La seconde est une espèce
occupant les régions tempérées et froides le long des côtes atlantiques européennes :
de l’Europe du Nord à la frontière française / espagnole dans le golfe de Gascogne
(Hilbish et al., 2012).
Le chevauchement des zones de répartition de deux espèces sœurs a créé une

zone hybride mosaïque, avec une alternance de populations hybrides et de popula-
tions parentales pures du Golfe de Gascogne au nord de l’Écosse (Coustau et al.,
1991; Bierne et al., 2003; Hilbish et al., 2012). Cette zone est assez vaste, couvrant
plus de 1400 km de côtes, et les populations de moules dans cette zone contiennent
des rétro-croisements et d’autres génotypes introgressés qui sont produits par plu-
sieurs générations d’hybridation (Gosling, 1992). Les zones hybrides sont souvent
considérées comme des fenêtres sur le processus de spéciation (Harrison, 1990).
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L’hybridation naturelle peut avoir plusieurs conséquences, y compris la formation
d’espèces hybrides adaptées aux nouveaux écotones et le renforcement des barrières
reproductives (Arnold, 1992).

1.5.1 Reproduction :

1.5.1.1 Sexualité :

A l’exception de quelques cas rares d’hermaphrodisme (1/1000), les moules My-
tilus edulis et Mytilus galloprovincialis sont des espèces gonochoriques sans dimor-
phisme sexuel et la plupart des populations contiennent un nombre égal en mâles et
femelles (Gosling, 1992). La couleur des gonades est typiquement orangeâtre chez
la femelle et blanc-crémeuse chez le mâle. Après une ponte récente, les gonades
deviennent minces et transparentes, souvent avec des taches brunes-rougeâtres.
Chez les moules, la maturité sexuelle intervient au bout d’un an. Chez ces es-

pèces, l’appareil reproducteur est formé simplement par les gonades (ce qui facilite
le changement de sexe) qui ne sont pas anatomiquement distinctes ; elles sont
formées d’acini envahissant la masse viscérale et le manteau et comprenant des
gamètes mâles ou femelles.

1.5.1.2 Gamétogenèse et cycle sexuel :

La gamétogenèse chez les moules suit 4 étapes principales :

1. Stade 0 : correspond au repos sexuel et à la régénération qui commence
dès la fin d’émission des gamètes. Caractérisé par l’absence de follicules et
l’accumulation des réserves (glucides, lipides). Il n’existe que quelques cellules
mères (oogonies et spermatogonies) au niveau de la paroi folliculaire, qui
donneront naissance à des gonies primaires qui s’accumulent à l’intérieur
des acini gonadiques. Cette période diffère selon l’habitat de l’espèce mais
généralement le repos coïncide avec les périodes chaudes (juillet-août).

2. Stade 1 : correspond à la multiplication des gonies pour donner des oogonies
ou des spermatogonies. A la fin de cette période, le manteau est donc envahi
par des nombreux follicules avec un aspect moins homogène.

3. Stade 2 : correspond à l’ovogenèse et la spermatogenèse. Les follicules sont
de plus en plus apparents ; le manteau prend une teinte propre à chaque
sexe : rouge-orangée pour les femelles et blanc crémeux pour les mâles. Les
ovules et les spermatozoïdes sont encore immatures.

4. Stade 3 : correspond à la maturité sexuelle. Les gamètes sont prêts à être
émis. Les moules peuvent vider leur gonade en une ou plusieurs fois.
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Le stade 1 commence généralement en octobre ou novembre, la gamétogenèse se
produit tout au long de l’hiver et c’est vers le début de printemps que les gonades
de la plupart des moules sont morphologiquement matures. C’est pendant les mois
de printemps qu’il y aura une période de ponte partielle suivie par une période
de gamétogenèse rapide jusqu’au début de l’été où les gonades sont à nouveau à
pleine maturité. Cette deuxième période de gamétogenèse est plus évidente chez
les moules résidant dans un habitat avec des conditions d’alimentation favorables
(Gosling, 1992). En outre, une ponte moins importante et moins intense peut se
produire durant l’été (Banni et al., 2011; Gosling, 1992).
Les cycles sexuels sont sous l’influence des facteurs internes, génétiques, endo-

criniens et métaboliques qui peuvent influencer le bon déroulement de la gamé-
togenèse (Seed, 1969; SUÁREZ et al., 2005) et des facteurs externes tels que les
facteurs climatiques, hydrologiques et nutritionnels. La température et la nourri-
ture sont les principaux facteurs exogènes qui contrôlent et régulent la durée et la
synchronisation du cycle de reproduction de la moule(Gray et al., 1997; Lemaire
et al., 2006). En fait, les variations saisonnières et latitudinales de la température
jouent un rôle déterminant sur le cycle sexuel. Chez les espèces où la ponte se
produit au printemps ou en été, la durée de la gamétogénèse est conditionnée par
les températures hivernales (pontes plus précoces à l’issue d’hivers peu rigoureux)
(His & Cantin, 1995). La formation des gamètes chez les moules de genre Mytilus
n’est pas inhibé par les températures basses. Chez M edulis par exemple, espèce à
repos sexuel estival, la gamétogénèse peut s’effectuer à 7 ou 8 °C et une tempéra-
ture de 18°C l’arrête. La salinité et les apports nutritionnels jouent aussi un rôle
important dans le développement des gonades (His & Cantin, 1995).

1.5.1.3 Émission des gamètes et fécondation :

A la fin de la gamétogenèse, les gamètes (ovules et spermatozoïdes) sont matures
et prêts à être émis dans l’eau. L’émission nécessite l’intervention d’un stimulus
exogène (chimique, thermique. . . ) provoquant ainsi la ponte des femelles ou l’éja-
culation des mâles. Les fluctuations de la température (hausse et baisse) ont été
rapportées comme stimulant la ponte chezMytilus (Gosling, 1992). La température
de l’eau est un facteur déterminant pour le déclenchement de la ponte(Jorgensen
et al., 1990; Davoren et al., 2012). Les basses températures ont une action inhi-
bitrice sur l’émission des gamètes ; par exemple chez la moule méditerranéenne
les pontes sont rarement observées à 13-14° C, et aucune émission n’est possible
entre 2 et 6° C. Par contre, des pontes ont pu être obtenues à des températures
supérieures à 20° C.
La ponte des ovules se fait par contraction musculaire et sous forme de cordonnet

orangé qui se désagrège rapidement dans l’eau sous l’influence des courants. L’éja-
culation des spermatozoïdes se produit sous forme d’un mince filet blanc continu
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et ne nécessite aucun mouvement valvaire particulier. La relaxation du muscle ad-
ducteur est provoquée par une substance présente dans le sperme, la diantine (His
& Cantin, 1995). Les moules produisent un grand nombre d’ovules (jusqu’à 8 x
106 œufs) (Bayne et al., 1978) mais de petite taille (70 – 80 µm).
La fécondation chez les moules est externe et se produit dans le milieu naturel,

dans les premières minutes après la rencontre de l’ovocyte et du spermatozoïde.
Après, il y aura une succession de divisions cellulaires. En laboratoire, les divisions
sont observables sous microscope et l’apparition de globule polaire indique le succès
de la fécondation (FAO, 2015).

1.5.1.4 Cycle de vie :

Des études ont montré qu’il n’y a pas de différences entre le cycle de vie de la
moule M. edulis et celui de la moule M. galloprovincialis (Lubet, 1973) (Figure
1.5.2)
- Phase embryonnaire
La fécondation est marquée par l’expulsion de deux globules polaires (suite à

la méiose), qui initie le début de la division cellulaire (50 à 80 minutes après la
fécondation). Chez les moules, la segmentation est de type spirale. Après environ
6 heures, des cils apparaissent et l’embryon commence à se déplacer en tournant
doucement.
- Phase larvaire :
• Larve trochophore :
Ce stade est le premier stade larvaire, abouti environ vingt-quatre heures après

la fertilisation. La larve trochophore est couverte de cils apicaux et possède un fla-
gellum, lui permettant de se déplacer autour d’elle même. Une glande coquillère se
développe à partir de l’ectoderme dorsal et sécrète une petite coquille transparente.
• Stade véligère :
Appelée aussi Prodissoconque 1 ou Stade Larve-D (Bayne, 1965) car la larve

prend la forme d’un « D » bien formé. Ce stade est atteint 48 heures après la
fécondation. La larve a augmenté de taille et son flagellum est encore visible. L’in-
testin commence à fonctionner marquant ainsi le passage de la phase endotrophe
(utilisation des réserves vitellines), à la phase exotrophe (capture de nourriture).
La formation de la coquille est terminée le troisième jour. La larve-D se déplace
grâce à un vélum (organe locomoteur pourvu de cils vibratiles)
• Stade umbo-veligère :
Une deuxième coquille apparait (Prodissoconque 2) et l’umbo (ou crochet : la

zone de la coquille située près de la charnière) commence à se former généralement
vers le dixième jours et la larve atteint environ 240 µm. Elle mène une vie pélagique
active grâce à son vélum qui est bien développé. Une tache oculaire photosensible
est formée au bout de 17 - 18 jours après la fécondation.
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• Stade pédivéligère :
Le stade pédivéligère (Carriker, 1961) est abouti à 22-24 jours après la féconda-

tion. Il est caractérisé par la présence d’un pied bien développé et fonctionnel. La
larve devient plus lourde et mesure 270-300 µm ce qui la rend moins active mais
elle peut mener une vie pélagique en nageant au-dessus du substrat ou benthique
en rampant sur celui-ci.
- Métamorphose :
Le développement larvaire d’une moule peut durer jusqu’à 35 jours en fonction

des conditions environnementales, avant de trouver un substrat naturel pour se
fixer et passer de la vie pélagique à la vie benthique. La fixation sur le support
peut comporter plusieurs tentatives. Une fois le substrat définitif trouvé, la larve
se métamorphose et il s’agit d’un phénomène irréversible. La métamorphose est
caractérisée par la dégénérescence de vélum, l’apparition des ébauches branchiales,
l’allongement du pied, la coquille devient oblique avec un crochet bien visible et
commence à s’organiser. Il s’agit du stade de larve plantigrade (Carriker, 1961)
qui mesure 480 à 500 µm.
- Phase juvénile :
C’est le stade des naissains qui ressemble à l’adulte avec tous les organes en

place à l’exception de la gonade. Lorsqu’elle atteint 1 à 2 mm, la jeune moule se
détache de son substrat d’origine (ex : algue). Les moules sont encore capables
de se déplacer pour trouver un substrat favorable pour se fixer dans des fissures
protégées (Le Gall, 1969). Chez les moules, la maturité sexuelle intervient au bout
d’un an.
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Figure 1.5.2 – Cycle de vie de la moule Mytilus spp.
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1.6 Contamination des mollusques bivalves

Les invertébrés aquatiques, en particulier les mollusques bivalves accumulent les
métaux traces, essentiels ou non, à différentes concentrations dans leurs tissus et
organes (Eisler, 1988). Il a été noté que des organismes résidant dans le même
habitat pourraient accumuler des concentrations très différentes de métaux traces
(Hare et al., 1994; Philips & Rainbow, 1994), même des espèces du même genre
(Moore & Rainbow, 1987). Ayling (1974) suggère différents mécanismes d’absorp-
tion de Cu, Cr, Zn et Cd par l’huître creuse Crassostrea gigas. L’huître du pacifique
Crassostrea virginica exposée au cadmium accumule rapidement des niveaux élevés
du métal dans les tissus mous. Les concentrations maximales de Cd apparaissent
indépendantes des concentrations d’exposition (Daskalakis, 1996). En fait, l’im-
portance de quantité accumulée dépend du tissu, de l’espèce, du stade de vie en
question et des conditions du milieu et donc de la biodisponibilité du produit
(Jakimska et al., 2011). Ainsi, une concentration de métal accumulée qui est anor-
malement élevée pour une espèce peut être considérée comme très faible pour une
autre.
Les mollusques bivalves se contaminent en métaux, soit du milieu aquatique

environnant soit à partir de la nourriture. La proportion relative de chaque voie
de contamination varie selon le type d’invertébré et les biodisponibilités relatives
du métal dans l’eau et l’alimentation (Wang & Fisher, 1999). La destination fi-
nale du métal dépend en particulier de la physiologie de l’invertébré et du devenir
dans l’organisme à savoir s’il est utilisé dans une fonction métabolique essentielle,
excrété, stocké dans le corps ou lié à des biomolécules et donc s’il exerce un effet
toxique. Les métaux ont généralement une affinité pour le soufre et/ou l’azote et
ils sont susceptibles de se lier aux bio-molécules qui les contiennent (Nieboer & Ri-
chardson, 1980). De telles affinités font que les métaux, potentiellement toxiques,
empêchent les protéines ou autres molécules d’assurer leurs fonctions métaboliques
normales. Ainsi, dans la cellule, un métal est «métaboliquement disponible», au
moins jusqu’à ce que l’invertébré puisse l’excréter et/ou le détoxifier (Mason &
Jenkins, 1995). La détoxification des métaux implique souvent la liaison à des
protéines de haute affinité aux métaux telles que les métallothionéines (Mts) (Via-
rengo, 1989; Mason & Jenkins, 1995; Amiard et al., 2006). Les Mts séquestrent
les métaux, réduisent leur biodisponibilité intracellulaire et forment des complexes
Métal-Mts. Le devenir de ces derniers est soit une incorporation et accumulation
dans le système lysosomal qui les dégrade (Viarengo, 1989)soit dans les granules
insolubles intracellulaires (Amiard et al., 2006). Les organismes vivants naturelle-
ment exposés à des concentrations élevées de métaux peuvent s’adapter jusqu’à un
certain niveau en réduisant leur filtration, et en augmentant leur excrétion et/ou
la séquestration.
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1.7 Mécanismes d’adaptation des bivalves face aux
stress environnementaux

1.7.1 Notion de stress :
La plupart des organismes (à l’exception notable de ceux résidant dans les envi-

ronnements très stables tels que les profondeurs marines) vivent dans un environ-
nement instable et dynamique où plusieurs facteurs peuvent changer rapidement
et simultanément. Ces fluctuations de l’environnement naturel se superposent, et
interagissent entre elles, y compris la pollution, la destruction de l’habitat, l’acidi-
fication des océans et le changement climatique mondial. Quand un ou plusieurs
facteurs environnementaux s’éloignent des gammes de tolérance des espèces, cela
peut conduire à des perturbations physiologiques qui peuvent être à l’origine d’un
stress (Hoffmann & Hercus, 2000).
La définition du stress et de ces facteurs a une histoire longue et controversée.

Wendelaar Bonga (1997) a défini le stress comme un état dans lequel l’équilibre
dynamique des organismes vivants, appelé homéostasie, est menacé ou perturbé
par des stimuli intrinsèques ou extrinsèques, communément défini comme facteurs
de stress. Ces réponses impliquent généralement tous les niveaux de l’organisation
animale et sont désignés sous le nom de « réponse intégrée au stress » (Wendelaar
Bonga, 1997). Dans ce contexte, le stress acquiert une connotation moins négative,
dans la mesure où il indique toutes les forces ou les stimuli de l’environnement,
interne ou externe, qui peuvent induire des changements et des adaptations de la
physiologie et de comportement de l’organisme pour l’aider à mieux survivre dans
son environnement.

1.7.2 Les Bivalves et le stress :
L’intégration des effets des facteurs de stress multiples et la prédiction de leurs

conséquences pour la survie et la distribution des espèces est un problème impor-
tant en écophysiologie.
Les organismes vivants ont développé une variété de stratégies pour répondre

aux changements environnementaux. Les réactions utilisées pour maintenir l’ho-
méostasie cellulaire sous conditions de stress sont souvent comportementales, méta-
boliques ou physiologiques. En raison de leur immobilité, les organismes sessiles en
particulier comptent sur la plasticité physiologique (ex : régulation de l’expression
génique) pour s’adapter aux agressions environnementales et coloniser rapidement
des habitats fluctuants (Fabbri et al., 2008). Toutefois, si le stress ou les facteurs
de stress persistent sans adaptation physiologique possible, les effets sublétaux ou
même la mort peuvent survenir.
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Chez les ectothermes, la dépendance thermique est très forte du fait de l’absence
de régulation de leur température corporelle. Cette forte dépendance thermique
rend les ectothermes très sensibles aux facteurs abiotiques. Les bivalves sont l’un
des meilleurs exemples d’ectothermes subissant des conditions très stressantes,
notamment les variations naturelles de la température, de la salinité et de la dis-
ponibilité de l’oxygène aggravées par la présence importante de polluants et de
perturbations anthropiques en général (Hofmann, 1999). Certaines populations vi-
vant à leur limite de stress physiologique seront affectées par la hausse continue
de la température prévue dans les différents scénarios de changement climatique,
et seulement celles qui possèdent des mécanismes de défense suffisants seront en
mesure de survivre.

1.7.3 Mécanismes d’adaptation :
Les recherches en écophysiologie visent à relier les processus physiologiques in-

ternes des organismes avec les facteurs environnementaux qui contrôlent ces pro-
cessus afin de comprendre la distribution des espèces et des populations. Les ré-
ponses adaptatives au réchauffement climatique, affectent tous les niveaux biolo-
giques. Elles apparaissent en premier lieu au niveau cellulaire et individuel, mais
sont ensuite intégrées et traduites à des niveaux supérieurs. La capacité d’un orga-
nisme à rester actif dans des conditions extrêmes est une composante importante
(Volker Loeschcke & Ary A. Hoffmann, 2015). Par conséquent, la détermination
des limites d’activité est une première étape importante dans la compréhension
des façons dont la variation environnementale affecte la condition physique et la
dynamique d’une population donnée. Les limites thermiques ont reçu beaucoup
d’attention parce que leur étude donne un aperçu de la façon dont le climat forme
la variation de l’écologie, de la distribution et de l’évolution des espèces (Chown
& Terblanche, 2006). De plus, les limites supérieures de température sont posi-
tivement liées à des températures de performance optimales (Huey & Bennett,
1987). En outre, le réchauffement accroît souvent les effets des polluants. Comme
la température influe sur tous les types de processus physiologiques, une inter-
action entre la température et les substances toxiques est facilement prévisible
quand ils agissent sur ces processus. Des études sur des espèces d’invertébrés ma-
rins ont proposé le concept de la tolérance thermique (Pörtner & Knust, 2007) pour
expliquer le mécanisme qui régule les deux fenêtres de la thermotolérance et des
valeurs thermiques optimales des animaux. L’adaptation à la variabilité thermique
implique des ajustements de la capacité fonctionnelle en général et, plus particuliè-
rement, des composantes du métabolisme aérobie et de la capacité d’alimentation
en oxygène.
D’autres paramètres physiologiques sont modifiés, par exemple l’induction des

protéines de protection contre le stress thermique ou de ses conséquences, telles
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que le stress oxydatif. En effet, les animaux mettent en place une réponse au
stress, et déplacent l’énergie, normalement allouée à la croissance et à la repro-
duction, pour la synthèse des protéines de stress à savoir les protéines de choc
thermique (Piano et al., 2002; Fabbri et al., 2008), ou les activités enzymatiques
impliquées notamment dans les défenses anti-oxydantes. La réponse des protéines
de choc thermique est parmi les voies physiologiques les plus étudiées en réponse
aux changements globaux (Somero, 2012). Les mécanismes d’élimination et de
détoxication ont tendance à augmenter avec l’augmentation de la température.
Cependant, l’augmentation de la toxicité avec l’augmentation de la température a
été déjà largement documentée (Khan et al., 2006, 2007; Kuz’mina & Ushakova,
2007; Sokolova & Lannig, 2008).
Cependant, dans le milieu naturel, les cycles saisonniers sont un facteur déter-

minant de la physiologie des invertébrés (croissance, reproduction, immunité). Les
changements dans les facteurs environnementaux résultant de changements sai-
sonniers peuvent donc affecter fortement les activités métaboliques normales des
bivalves (Banni et al., 2011). Le métabolisme est une des cibles majeures pour les
effets du stress thermique et des métaux toxiques, en raison du rôle clé de l’équilibre
énergétique dans l’adaptation au stress (SIBLY & CALOW, 1989). En situation
de stress, les bivalves adoptent un métabolisme anaérobie, combiné avec des mé-
canismes de protection moléculaire, permettrait ainsi aux animaux pour survivre
des périodes temporaires d’exposition à les températures extrêmes (Pörtner et al.,
2007). L’augmentation des taux métaboliques chez les ectothermes avec l’augmen-
tation de la température est une contrainte supplémentaire au bon fonctionnement
de l’organisme : fournir suffisamment d’oxygène aux cellules, assurer les proces-
sus métaboliques, et éliminer les produits finaux métaboliques, notamment celles
qui affectent le sang cellulaire et le pH. Les interactions température-disponibilité
de l’oxygène dans l’eau, et la performance circulatoire illustrent les situations de
multi-stress auxquels sont confrontées les espèces marines soumises du changement
global.

1.8 Les tests embryo-larvaires de toxicité des
bivalves :

Les bivalves, comme plusieurs autres invertébrés aquatiques, sont utilisés dans
les programmes de bio-surveillance et l’évaluation de la toxicité des substances
présentes dans les milieux aquatiques. Généralement, ces études nécessitent une
quantité importante de données toxicologiques afin d’avoir des données fiables
et robustes ce qui nécessitera, bien évidemment, l’utilisation et le sacrifice d’un
nombre important d’organisme adultes ; ce qui est en contradiction avec la nouvelle
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règlementation européenne sur l’expérimentation animale (Directive 2010/63/UE,
2010). L’objectif de cette dernière est la réduction d’une manière conséquente de
l’utilisation des animaux en expérimentation animale en développant des tests
alternatifs sur des cellules ou des embryons (Directive 2010/63/UE, 2010). C’est
dans ce cadre que les tests embryo-larvaire de toxicité des bivalves sont proposés
comme une alternative potentielle à certaines procédures utilisant des individus
adultes tout en restant pertinent dans le cadre de l’évaluation de la toxicité des
substances chimiques préoccupantes.

1.8.1 Sensibilité des stades précoces de développement des
invertébrés aquatiques :

Il a été mis en évidence que les stades précoces de développement d’un orga-
nisme, sont beaucoup plus sensibles aux polluants par rapport aux juvéniles ou
adultes (Beiras & His, 1995; His et al., 1999a). Par conséquent, les gamètes, les
embryons et les larves représentent des stades critiques de vie et de bons modèles
pour les tests de toxicité (Giesy & Graney, 1989). Cette hypersensibilité est d’une
importance particulière pour les premiers stades de vie de nombreux invertébrés
aquatiques et marins. Tandis que la plupart des vertébrés peuvent compter sur la
protection parentale en passant ce moment critique du développement à l’intérieur
d’un œuf ou l’utérus de la mère, de nombreux gamètes, embryons et larves d’inver-
tébrés aquatiques et marins sont libérés dans le milieu dès l’émission des gamètes
(Hamdoun & Epel, 2007). Les invertébrés aquatiques sont souvent des géniteurs
diffuseurs, ce qui signifie qu’ils libèrent des millions de gamètes dans la colonne
d’eau où la fécondation externe se produit alors (Marshall, 2006). Par conséquent,
les gamètes, les embryons et les stades larvaires sont directement et très précoce-
ment exposés à un mélange de produits chimiques présent dans l’eau (Epel, 2003).
Comme de nombreux invertébrés aquatiques qui se développent dans les écosys-
tèmes côtiers, la probabilité d’une exposition des gamètes et des stades précoces
de vie est élevée en raison de la présence de nombreuses sources de rejets ponctuels
de polluants dans l’eau, les effluents d’eaux usées ou de déchets industriels (Bou-
langer et al., 2005), en plus des sources diffuses, telles que les eaux pluviales et le
drainage agricole (Weston et al., 2009). Bien que les embryons soient caractérisés
par un niveau élevé de défenses cellulaires, fournie par la femelle dans l’ovule avant
la fécondation, ces défenses cellulaires sont très probablement insuffisantes pour se
protéger contre toutes les agressions physico-chimiques et chimiques (Hamdoun &
Epel, 2007). L’exposition survenant au cours de cette période de développement
peut être particulièrement préjudiciable, car au cours de ces premiers stades de vie,
les principaux processus d’ontogenèse se mettent en place (Gilbert, 2003). Si les
cellules sont endommagées au cours de cette période, il y aura des risques que le dé-
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veloppement, la croissance, la survie et la reproduction de l’organisme soient altéré
(Burruel et al., 2014). Ceci est d’une importance particulière pour les organismes
qui utilisent un modèle de développement en mosaïque, tels que les mollusques.
Dans ces embryons d’invertébrés, le destin de chaque cellule est prédéterminé. Si
l’une des cellules est endommagée, une autre cellule ne sera pas en mesure de rem-
placer celle endommagée (Davidson, 1991). Il a été montré qu’une cellule éliminée
à cette étape peut conduire à un développement embryonnaire anormal (Burruel
et al., 2014). Ainsi, si les cellules endommagées sont fondamentales pour les capaci-
tés de reproduction de l’organisme, les effets à long terme pourraient se manifester
par une perturbation de la fécondité.

1.8.2 Applications en écotoxicologie
En raison de la complexité des interactions physico-chimiques entre les polluants

et l’environnement marin, la toxicité potentielle des contaminants ne peut être
évaluée de manière adéquate que par des essais biologiques avec des organismes
vivants. D’un point de vue pratique, un essai biologique doit être sensible et scien-
tifiquement valide, donner des résultats rapides à un coût modéré, et l’organisme
en question doit être facilement accessible et sensible (His et al., 1999a).
Les bio-essais écotoxicologiques avec les larves et les embryons de bivalves rem-

plissent ces critères mieux que la plupart des autres tests. Ces dernières décennies,
ils sont de plus en plus couramment utilisés pour la toxicité et les effets biologiques
des produits chimiques purs, et pour déterminer la qualité des effluents, des eaux et
des sédiments. Il ne semble pas y avoir de très grandes différences entre les espèces
de bivalves en ce qui concerne la sensibilité des larves aux substances toxiques (His
et al., 1999a; Milam et al., 2005). Les principales espèces d’invertébrés utilisés pour
les tests de toxicité aigüe sont les huîtres (Crassostrea gigas et C. virginica) et les
moules (Mytilus edulis et M. galloprovincialis).
Le test embryo-larvaire de toxicité chez les bivalves, encore appelé test d’em-

bryotoxicité, dérivé de la norme ASTME 724-89. Il a été proposé à l’AFNOR
début 2006 selon le protocole décrit par Quiniou et al. (2005), et a été normalisé
depuis 2009 (AFNOR, 2009). Ces tests sont particulièrement utiles à des fins de
surveillance de la toxicité en milieu marin, car ils nécessitent un temps d’exposi-
tion relativement court (24 à 48 heures après la fécondation) et sont sensibles. Ce
test est basé sur le pourcentage de larves en forme de D normales obtenues à la
fin de l’embryogenèse. Les premiers travaux ont été menés par Calabrese & Davis
(1967), et bien d’autres depuis.
Des expériences de plus longue durée, en fonction de l’évaluation de la croissance

larvaire, ont également été menées afin d’étudier les effets des concentrations de
micro-polluants sublétales (His & Robert, 1981; Watling, 1982). Ce type d’études
représente une meilleure simulation des conditions qui prévalent dans le milieu
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naturel, mais ils nécessitent également la culture des algues pour nourrir les larves
au cours de l’expérience, qui peut durer plusieurs jours ou plusieurs semaines si
elle est poursuivie jusqu’à la fin de l’étape de la vie pélagique.
Enfin, des travaux ont mis l’accent sur l’utilisation de larves âgées de plusieurs

jours, afin d’étudier les effets des polluants sur le stade pédivéligère et sur la méta-
morphose, parce que ces étapes sont considérées comme particulièrement sensibles
(Watling, 1983; Sheffrin et al., 1984; Beiras & His, 1995). La plupart des essais
biologiques avec des embryons et larves de bivalves ont été réalisées avec différentes
espèces d’huîtres, et de façon moindre avec des moules.

1.9 Les biomarqueurs :
Les biomarqueurs pourraient se définir comme des variations au niveau bio-

chimique, cellulaire, physiologique ou comportemental dans les tissus, les fluides
corporels ou l’organisme entier qui offrent un système d’alerte précoce efficace
dans la bio-surveillance des milieux (Regoli et al., 2000, 2002; Lam & Gray, 2003;
Bocchetti et al., 2008; Regoli et al., 2011).

1.9.1 Transcriptomique :
L’action de stress environnementaux sur un organisme peut affecter les niveaux

d’expression des gènes. La comparaison des réponses transcriptomiques entre les
populations naturelles présentes en sites pollués et non pollués (de référence) pour-
rait être particulièrement pertinente pour détecter l’évolution récente des systèmes
contaminés (Whitehead et al., 2010; Bozinovic & Oleksiak, 2011). En plus, les
études des mécanismes de toxicité ou de tolérance des polluants soulignent la va-
leur de la transcriptomique comparative pour explorer les différences d’adaptation
chez les populations.
Les bivalves, comme tout organisme eucaryote, ont développé des mécanismes

de détection sophistiqués et des systèmes de transduction du signal qui peuvent
produire des résultats dynamique et spécifique en réponse à des contraintes. lors
d’un stress, les voies de signalisation intracellulaires qui contrôlent presque tous
les aspects de la physiologie cellulaire sont activés. La régulation de l’expression
génique est une composante majeure de la réponse au stress. Les approches de
Toxico-génomique en utilisant les outils de la biologie moléculaire permettent de
comprendre un nouvel aspect des impacts des contaminants chimiques sur les or-
ganismes vivants. Le niveau d’expression génique peut être évalué par la mesure
du taux de transcription de ces gènes, ce qui peut affecter, directement ou indirec-
tement les processus de détoxication et /ou de résistance et d’adaptation. Lorsque
les gènes liés à une réponse bien définie sont identifiés et leurs séquences sont
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connues, leur niveau d’expression peut être évalué. Cette approche doit anticiper
les variations dans les niveaux de transcriptions afin d’être efficace, et a été déve-
loppée principalement sur les espèces qui présentent un intérêt économique et / ou
ont été soumis à de nombreuses études biochimiques et génétiques antérieures. La
PCR quantitative ou PCR en temps réel est une méthode de mesure quantitative
des procédés de transcription qui a été utilisée dans le cadre de cette étude pour
évaluer le niveau d’expression d’une sélection des gènes chez des larvesM. gallopro-
vincialis exposées à différentes condition de stress thermique et chimique. Il faut
bien savoir que le génome entier de la moule méditerranéenne M. galloprovincialis
a été très récemment séquencé par Murgarella et al. (2016)

1.9.2 Biochimique :

1.9.2.1 Défense contre les métaux : Les Métallothionéines (Mts) :

Les Mts sont des protéines cytosoliques non enzymatiques de faible poids molécu-
laire (12-15 kDa), riche en cystéine, stable à la chaleur et inductible. Les groupes
thiol (-SH) des résidus cystéine sont responsables de leur forte affinité pour les
métaux lourds (Margoshes & Vallee, 1957). Les Mts ont été caractérisées dans de
nombreux invertébrés aquatiques (Amiard et al., 2006) y compris les mollusques
(Amiard-Triquet et al., 1998; Bebianno & Langston, 1998; Ng et al., 2007) et leurs
larves (Damiens et al., 2004). Les Mts sont impliquées dans l’homéostasie des mé-
taux lourds essentiels tels que le cuivre (Cu) et le zinc (Zn), la détoxication des
cations métalliques toxiques tels que le cadmium (Cd) et le mercure (Hg) (Amiard
et al., 2006), la protection contre le stress oxydatif (Viarengo et al., 1999; Bebianno
et al., 2005) et éventuellement dans la régulation de la transcription génique (Roe-
sijadi et al., 1998). Deux grandes familles, MT10 et MT20, ont été décrites chez les
moules (Frazier, 1986; Mackay et al., 1993; Barsyte et al., 1999). La concentration
en Mts chez les moules est utilisée comme un biomarqueur d’exposition aux mé-
taux lourds (Baudrimont et al., 1997; Bebianno & Machado, 1997; Viarengo et al.,
1997; Baudrimont et al., 2006).
La synthèse des Mts est principalement induite par les métaux essentiels (ou

non) tels que Cu, Zn, Cd, Hg et Ag, mais aussi dans un moindre degré par des
composés organiques tels que certains pesticides ou des antibiotiques. La grande
variabilité de l’induction et les divers facteurs abiotiques ou biotiques influençant
la synthèse des Mts conduisent à des résultats contradictoires dans la littérature,
qui ont été discutés dans une revue concernant le rôle des Mts chez les invertébrés
et leur utilisation comme biomarqueur (Amiard et al., 2006).
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1.9.2.2 Défenses antioxydantes :

Le stress oxydatif est la conséquence d’un déséquilibre entre la production d’es-
pèces réactives, le plus souvent dérivées de l’oxygène ou de l’azote, fortement oxy-
dantes et leur destruction par des enzymes et autres molécules de défense anti-
oxydante.
Au cours de l’évolution, les organismes aérobies ont développé des mécanismes de

défense antioxydants dont la principale fonction est de bloquer et de désactiver les
EROs. L’ampleur des dommages oxydatifs est directement liée à l’efficacité des sys-
tèmes antioxydants (Figure 1.9.1) qui se produisent dans les différentes espèces. Les
systèmes sont composés d’une série d’enzymes cytosoliques, des molécules de faible
poids moléculaire (glutathion, ascorbate, etc. . . ) et plusieurs vitamines liposolubles
(α-tocophérol, β-carotène). Parmi les systèmes antioxydants enzymatiques, la su-
peroxide dismutases (SOD) correspondent à une famille métallo-enzyme (conte-
nant Cu, Zn, Fe, ou Mn), connue pour convertir l’anion superoxyde en peroxyde
d’hydrogène (H2O2) ; la catalase (CAT) est une hémoprotéine qui est produite
dans les peroxysomes et agit en décomposant le H2O2 en H2O et O2, et la gluta-
thion peroxydase (GPX) est une sélénoprotéine qui oxyde le glutathion. Elle assure
la transformation des hydroperoxydes organiques, lipidiques notamment, de type
ROOH en ROH.
La mesure des enzymes antioxydantes pourrait donner une indication du statut

antioxydant de l’organisme et peut être utilisé comme un biomarqueur du stress
oxydatif. De façon plus générale, l’évaluation des composantes des systèmes de
défense anti-oxydants constitue un marqueur biologique non spécifique des effets
néfastes des xénobiotiques (Valavanidis et al., 2006). Dans des conditions de stress,
l’activité des enzymes de défense antioxydant peut être induite ou inhibée. Habi-
tuellement, l’induction est interprétée comme une adaptation des organismes, alors
que l’inhibition reflète l’effet toxique des polluants et indique les dommages cel-
lulaires (Cossu et al., 2000; Vasseur & Cossu-Leguille, 2003). Attig et al. (2014a)
ont mis en évidence l’apparition d’un stress oxydatif dans la glande digestive des
moules exposées au Ni ainsi qu’un gradient croissant de température.
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Figure 1.9.1 – Les systèmes de défense anti-oxydante dans l’organisme.
(Fernández-mejía, 2013).
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1.9.2.3 Protéines de stress :

Les protéines de choc thermique (HSP) ou protéines de stress sont une famille de
protéines remarquablement conservées au cours de l’évolution et la plupart d’entre
elles sont présentes dans les organismes procaryotes et eucaryotes (Jones, 1984;
Morimoto, 1998). Les HSP sont habituellement classées selon leur poids moléculaire
apparent sur gel d’électrophorèse (en kilo Dalton (kDa)), leurs principaux agents
inducteurs et leurs fonctions (Jolly, 2000). La réponse cellulaire au stress a été
signalée pour la première fois par Ritossa (1962), qui a observé l’induction des
HSP suite à une élévation de température très importante, d’où leur nom. Les HSP
sont maintenant appelées des protéines de stress car il a été démontré que d’autres
stress peuvent aussi les induire y compris l’anoxie (Spector et al., 1986), la salinité
(Ramagopal, 1987), les métaux (Rajeshkumar & Munuswamy, 2011; Kim et al.,
2014), les xénobiotiques (Guisasola, 2008), et le stress oxydatif en général (Freeman
et al., 1999). Plusieurs études ont confirmés l’implication de ces facteurs de stress
dans l’induction des HSPs chez les moules Mytilus galloprovincialis (Mahmood
et al., 2014; Ratkaj et al., 2015; Faggio et al., 2016).

1.9.2.4 Enzymes de phase II de biotransformation : la
Glutathion-S-Transférases (GST)

La GST est une enzyme de biotransformation de phase II qui catalyse, au niveau
de cytosol, la réaction de conjugaison des xénobiotiques à caractère lipophile et
de leurs métabolites avec un ligand endogène polaire qui est le glutathion (GSH)
(Habig et al., 1974). En effet, l’addition se fait soit directement sur les groupe-
ments fonctionnels du xénobiotique et dans ce cas, la molécule est directement
métabolisée par la GST, soit, lorsque la molécule ne possède pas de groupement
fonctionnel qui permet cette réaction, sur les groupements hydrophiles générés au
cours de la phase-I par l’action préalable des mono-oxygénases à cytochrome P450.
Les GSTs jouent donc un rôle majeur dans la neutralisation et la détoxication de
certains xénobiotiques en augmentant leur hydrosolubilité et en facilitant ainsi leur
élimination (Van der Oost et al., 2003). Cette particularité en a fait une activité
intéressante en tant que marqueur biochimique d’exposition. L’expression de la
GST a été montrée chez des larves d’huîtres exposées au malathion et au carbofu-
ran (Damiens et al., 2004). Mais encore chez des moules exposées dans leurs milieu
à des hydrocarbures, métaux. . . (Rocher et al., 2006).
Ces enzymes jouent également un rôle dans la protection cellulaire contre le

stress oxydatif (Rao & Shaha, 2000; Röth et al., 2011). A côté des GSTs cyto-
soliques qui sont impliquées dans la détoxication des composés électrophiles, il a
été mis en évidence l’existence d’une forme membranaire de GST. Cette isoen-
zyme qui est activée par les espèces réactives de l’oxygène que sont les peroxydes
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d’hydrogène et l’anion superoxyde, participe à la protection cellulaire vis-à-vis des
altérations induites par des molécules oxydantes (Aniya & Anders, 1989). La GST
microsomale participe également à la détoxication des produits réactifs issus de la
lipoperoxydation (Berhane et al., 1994).

1.9.2.5 Acétylcholinestérase (AChE)

De nombreuses études ont démontré l’intérêt de l’évaluation de l’ (AChE) chez
les invertébrés marins comme marqueur biochimique d’exposition aux substances
neurotoxique (Brown et al., 2004; Cossi et al., 2015). En tant qu’indicateur d’effets
neurotoxiques, l’AChE a souvent été testée dans le milieu marin comme un bio-
marqueur spécifique d’exposition aux organophosphorés et aux carbamates chez
différentes espèces de vertébrés et d’invertébrés. Plus récemment, il a été montré
que d’autres groupes de substances chimiques présentes dans l’environnement ma-
rin, y compris des métaux, sont susceptibles d’affecter l’activité AChE. En outre,
l’activité AChE chez les bivalves est modifiée par des facteurs abiotiques tels que
la salinité et la température (Pfeifer et al., 2005). Najimi et al. (1997) ont mis en
évidence la sensibilité de l’AChE à la température avec une activité optimale entre
37 et 42 °C chez Mytilus galloprovincialis et 28 et 40 °C chez Perna perna. Attig
et al. (2014a), ont montré une augmentation significative de l’activité de l’AChE
dans les moules exposées au Ni et à l’augmentation de températuree (18 - 24 °C).
Cependant, une inhibition significative de l’enzyme a été noté dans les moules
exposées au Ni à la température la plus élevée (26 °C). Néanmoins, il peut s’avé-
rer être un biomarqueur utile de stress physiologique général dans les organismes
aquatiques.

1.9.3 Dommages de l’ADN :
La présence de polluants génotoxiques dans le milieu aquatique est une pré-

occupation croissante (Jha, 2004; Wurgler & Kramers, 1992). La détection et la
quantification des altérations de l’ADN sont souvent utilisées en tant que bio-
marqueur de génotoxicité dans des conditions d’expositions aigües ou chroniques.
Habituellement, les conditions de stress induisent des perturbations cellulaires dans
les organismes et une augmentation des dommages à l’ADN (Gravato et al., 2006;
Banakou & Dailianis, 2010). Les cassures simple ou double brin de l’ADN peuvent
résulter de l’effet direct ou indirect de l’agent génotoxique. La plupart des études
publiées ces dernières années sont axées sur les dommages de l’ADN induits par le
stress oxydatif. La préservation de l’intégrité de la molécule d’ADN est essentielle
pour tous les organismes vivants, et ils mettent en place des systèmes de pro-
tection efficaces pour leur matériel génétique. Lorsque les perturbations de l’ADN
deviennent permanentes, ils peuvent induire une altération des fonctions cellulaires
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et la prolifération incontrôlée menant à la carcinogenèse. Enfin, lorsque ces dom-
mages ne sont pas ou mal réparés et que l’ADN est répliqué, il peut produire une
mutation qui est transmise aux générations futures (Burcham, 1999; Valavanidis
et al., 2006; ?; Monserrat et al., 2007).
Le test Comet est une technique quantitative, rapide et visuelle, pour mesurer

les cassures des brins d’ADN dans les cellules eucaryotes (Devaux et al., 1997).
La méthode est basée sur la migration éléctrophorétique de l’ADN endommagé
à partir du noyau, formant une comète, dont la tête correspond au noyau de la
cellule avec l’ADN intact, tandis que la queue est formée par les brins d’ADN
cassé. En 1984, Ostling et Johnson ont démontré la migration d’ADN des noyaux
qui ont été exposés à un champ électrique dans des conditions neutres (Ostling &
Johanson, 1984). Plus tard, en 1988, Singh et ses collègues ont modifié et optimisé
cette procédure en utilisant des conditions alcalines qui ont considérablement aug-
menté sa spécificité et sa reproductibilité (Singh et al., 1988). Le test des comètes
est souvent utilisé pour évaluer la génotoxicité des polluants chez les mollusques
bivalves (Gielazyn et al., 2003; Akcha et al., 2012; Mai et al., 2012; Praveen Kumar
et al., 2014; Behrens et al., 2016).

1.9.4 Comportement :
Parce que le comportement, une modification phénotypique, est contrôlé par

la constitution génétique de l’individu et par son environnement, et parce qu’il
relie la fonction physiologique aux processus écologiques, il est utilisé comme un
indicateur intégrant la toxicité au niveau de l’organisme entier.
La réduction de la performance globale de l’organisme peut fournir des infor-

mations utiles sur les effets indésirables induits par un contaminant et permettre
de déterminer un seuil de toxicité. Des impacts significatifs (ex : modification du
comportement, la croissance et la reproduction, etc.) peuvent se produire en des-
sous de la concentration efficace médiane (CE50) (Dodson & Hanazato, 1995).
Pour protéger l’écosystème aquatique, une évaluation rapide de l’activité toxique
des polluants de l’environnement est nécessaire. Les changements de comporte-
ment peuvent être des indicateurs sensibles de la toxicité aigüe/sub-létale (Coelho
et al., 2011) et sont particulièrement adaptés pour détecter le stress induit par des
concentrations en polluants réalistes.
Les Effets des contaminants sur le comportement des bivalves adultes (Shin

et al., 2002; Cooper & Bidwell, 2006; Bonnard et al., 2009; Buffet et al., 2011), et
sur les larves des différentes espèces de poissons (Floyd et al., 2008; Kusch et al.,
2008; Le Bihanic et al., 2014) ont été largement étudiés. Cependant, les études
de comportement larvaire des mollusques bivalves ne sont presque pas étudiées.
Très récemment, Gamain (2016) a évalué l’effet de cuivre et du métalochlore sur
le comportement larvaire de l’huitre creuse.
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Problématique de la thèse :

Notre planète connait aujourd’hui des changements globaux qui affectent la bio-
diversité des écosystèmes, en particulier marins, dont les effets peuvent aller jusqu’à
la perturbation de l’équilibre et à l’extinction de certaines espèces. Cependant, l’in-
tensification des activités anthropiques sur les zones côtières et l’accélération du
réchauffement climatique induisent chez les organismes aquatiques des situations
de multi stress qui peuvent impacter leur potentiel adaptatif.
Les moules du genre Mytilus revêtent une importance écologique et économique,

et elles sont utilisées comme des organismes sentinelles de la pollution des milieux
marins côtiers. Or, les stades de développement précoces représentent le maillon
le plus vulnérable dans leur cycle de vie. Ce groupe contient deux espèces qui
semblent occuper une aire bio-géographique différentes en fonction de la tempé-
rature : la moule méditerranéenne d’eau chaude M. galloprovincialis et la moule
bleue des eaux froides à tempérées M. edulis. En plus de l’importance écologique
des moules dans les communautés intertidales et subtidales, M. edulis et M. gal-
loprovincialis sont cultivées le long de la plupart des côtes européennes. L’hybri-
dation entre les espèces de la moule Mytilus spp se produit facilement dans les
endroits où leur distribution se chevauche.
L’effet des conditions environnementales sur les performances larvaires est éga-

lement crucial pour comprendre la dynamique des espèces de moules pures et
hybrides. La tolérance des larves provenant de croisements hybrides versus les es-
pèces pures face à la température et à la pollution métallique a été étudié. Ceci
nous a permis d’évaluer les pressions sélectives potentielles qui pourraient favoriser
ou décourager l’hybridation.
Bien que la longue histoire des études physiologiques et écologiques des moules

Mytilus spp adultes fournisse un aperçu considérable sur leurs réponses futures aux
changements climatiques, l’interaction de multiples facteurs de stress, la vulnéra-
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bilité à l’évolution des conditions environnementales et les effets subséquents des
changements démographiques chez Mytilus spp restent encore mal connus. Quel
est leur devenir dans un environnement qui ne cesse pas de devenir de plus en plus
stressant ?
Dans ce contexte, ce travail doctoral est axé sur l’approfondissement des connais-

sances sur les mécanismes de l’adaptation des premiers stades de vie de moule à
l’impact combiné de deux facteurs environnementaux majeurs : la pollution mé-
tallique et l’accroissement des températures de surface. Pour cela on a envisagé
d’étudier les effets de polluants métalliques (Cu et Ag) et d’un stress thermique seul
ou en combinaison, chez les stades précoces de développement de deux espèces :
Mytilus galloprovincialis et Mytilus edulis ainsi que leurs hybrides.

Objectifs de la thèse :

Afin de mener à bien cette étude, les objectifs suivants ont été fixés :
— Évaluation des effets délétères de l’augmentation de la température et de la

pollution métallique sur le développement embryo-larvaire de la moule mé-
diterranéenne M. galloprovincialis. Pour ce faire, le test embryo-larvaire de
toxicité deM. galloprovincialis a été utilisé pour évaluer l’effet d’une augmen-
tation modérée de la température de l’eau sur le développement embryon-
naire, pour déterminer l’embryotoxicité des métaux (seuls et en mélange) et
de l’exposition combinée aux métaux et à l’augmentation de la température.

— Caractérisation des réponses adaptatives et/ou toxiques au niveau chimique,
biochimique, génétique et transcriptomique chez les stades embryo-larvaires
de la moule méditerranéenne M. galloprovincialis exposés à des concentra-
tions subléthales de cuivre et/ou d’argent et à un gradient croissant de tem-
pératures. Pour ce faire, plusieurs marqueurs biochimiques ont été évalués :
les activités catalase, superoxyde dismutase, glutathion-S-transférase et l’acé-
tylcholinestérase ; le taux d’accumulation des métallothionéines et de l’acide
thiobarbiturique. Les biomarqueurs d’altération et de réparation de l’ADN
ont été analysés en utilisant le test des comètes classique et modifié. Dix-
huit gènes cibles impliqués dans les défenses antioxydantes, la réparation
de l’ADN, l’apoptose, la protéolyse, la transcription, le stress thermique et
la détoxification métallique ont été étudiés chez les larves-D de moule M.
galloprovincialis.

— Développement et optimisation d’un logiciel pour l’analyse et la caractéri-
sation du comportement natatoire des larves D de moule en utilisant des
enregistrements vidéo.

— Étude en laboratoire de capacités d’hybridation entres les deux espèces de
moule étudiées M. galloprovincialis et M. edulis. Comparaison de la sensi-
bilité des larves des espèces pures de moules, Mytilus edulis et M. gallopro-

54



vincialis, ainsi que leurs hybrides face à l’augmentation de température et à
l’exposition au Cu et à l’Ag en utilisant le test embryo-larvaire de toxicité.
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3.1 Démarche scientifique du projet de thèse
Ce travail doctoral présente deux enjeux principaux : le premier étant de pro-

poser des réponses adaptatives et/ou toxiques chez les premiers stades de déve-
loppement de la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis exposée à des
conditions environnementales de deux polluants modèles (cuivre et/ou argent) et
à un stress thermique modéré. Pour ce faire, le test embryo-larvaire moule a été
utilisé et le pourcentage de malformations a été observé 48 h après la féconda-
tion. Par ailleurs pour mieux évaluer les effets induits et comprendre les réponses
adaptatives des larves, les effets produits ont été analysés à différents niveaux d’or-
ganisation biologiques : Transcriptomique, Biochimique, Génotoxique et Compor-
temental. Les concentrations de métaux dans les solutions de travail des différentes
manipulations et dans les larves ont été évaluées. Le deuxième objectif a été de
comparer la sensibilité des stades embryo-larvaires de la moule méditerranéenneM.
galloprovincialis, la moule commune M. edulis et l’hybrides des deux aux métaux
et stress thermique.
Puisqu’il n’y a pas des écloseries qui fournissent des moules matures et capables

de pondre toute l’année, les manipulations durant cette thèse se sont déroulées de
mi-février jusqu’à fin avril de chaque année. Cette période correspond à la période
de synchronisation de maturité et de reproduction naturelle des deux espèces de
moule utilisées : Mytilus galloprovincialis et Mytilis edulis.
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3.2 Mytilus galloprovincialis

Les moules méditerranéennes M. galloprovincialis utilisées dans cette thèse sont
achetées le jour de la manipulation auprès d’un fournisseur (sur le marché) en
provenance d’Espagne. Comme la principale période de reproduction des moules
méditerranéennes est au printemps (une deuxième beaucoup moins importante
au début de l’été) (Caceres-Martinez et al., 1993; Villalba, 1995; Bhaby, 2015),
les manipulations ont eu lieu de mi-février jusqu’à fin avril. Les moules du genre
Mytilus ne présentent aucun caractère morphologique de dimorphisme sexuel(Seed,
1969), la distinction du sexe ne se fait donc qu’après la libération des gamètes dans
l’eau.

3.2.1 Test embryo-larvaire de toxicité

Le test embryo-larvaire moule est un test d’écotoxicité aquatique aigüe, il est
bien décrit par His et al. (1999a) et Quiniou et al. (2005) et il est normalisé depuis
2009 (AFNOR, 2009)

3.2.1.1 Eau de mer de référence

L’eau de mer a été collectée au "Banc d’Arguin" (Bassin d’Arcachon, SW de
la France) (Figure 3.2.1), qui est une réserve naturelle à la sortie des passes du
Bassin d’Arcachon mais ouvert sur l’océan (salinité ~33 u.s.i). Immédiatement
après le prélèvement, l’eau de mer a été filtrée à l’aide d’une pompe de filtration
équipée de 3 membranes de filtration 5, 1 et 0,2 µm et d’un système UV. Cette
étape permet d’éliminer les débris et microorganismes potentiellement présents
dans l’eau et limite les effets proliférations bactériennes pouvant perturber le bon
développement larvaire.
L’eau de mer filtrée (FSW) a été stockée à 4 °C à l’obscurité jusqu’à utilisation.

Selon la norme AFNOR (2009), il est recommandé de l’utiliser dans les deux
semaines qui suivent, mais dans notre cas dans la plupart de temps a été utilisé
dans les 3 jours qui suivent.
Préalablement à chaque expérience, les paramètres physico-chimiques de l’eau

(le niveau d’oxygène dissous, la salinité et le pH) ont été vérifiés. La teneur en
oxygène dissous a été mesurée en utilisant une électrode à oxygène couplée à un
boitier Pressens Fibox3 et en utilisant un logiciel PST3v 602. La Salinité a été
mesurée à l’aide d’un conductimètre WTW. Le pH a été mesuré à l’aide d’une
électrode époxy couplée à un pH mètre (pH 537) et étalonné avec des solutions
tampons de pH standards (Hanna Instruments, Roumanie).
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Figure 3.2.1 – : Carte de bassin d’Arcachon représentant le site de prélèvement
de l’eau de mer de référence : le Banc d’Arguin.

3.2.1.2 Préparation des solutions de contamination

Le sulfate de cuivre (CuSO4• 5H2O,CAS 7758-99-8, 99,999 %) et le nitrate
d’argent (AgNO3, CAS 7761-88-8, 99,999 %) ont été achetés auprès de Sigma-
Aldrich (St.Quentin Fallavier, France). Les solutions mère de cuivre (250 mg/L) et
d’argent (100 mg/L), utilisées pour la préparation des solutions de contamination,
ont été préparées dans de l’eau Milli-Q et conservées à 4 °C.
Dans le but d’évaluer l’effet dose réponse des métaux seuls ou en mélange couplés

à l’effet de la température, des solutions de contamination ont été préparées dans
l’eau de mer filtrée préalablement.
Deux séries d’expériences indépendantes ont été réalisées pour évaluer l’effet

toxique des métaux seuls puis en mélange.
Pour l’évaluation de l’effet toxique des métaux simples, les solutions mères ont

été utilisées pour préparer des aliquotes de cuivre (0,5, 5, 15, 50 et 500 µg/L) et
d’argent (0,1, 1, 3, 10, 30 et 100 µg/L) par dilution dans de l’eau de mer filtrée.
Des concentrations environnementales ont été choisies pour déterminer l’impact
réel du contaminant et d’autres concentrations dix et cent fois supérieurs afin de
discriminer au mieux l’effet des polluants et déterminer l’effet dose réponse et les
différentes concentrations efficaces des deux métaux appliqués.
Dans une deuxième série d’expériences, des mélanges binaires ont été préparés

en mélangeant les deux composés à leurs concentrations efficaces CE5 Cu + CE5
Ag ; CE10 Cu + CE10 Ag ; CE25 Cu + CE25 Ag et CE50 Cu + CE50 Ag dans le
but de discriminer au mieux les effets de ces deux métaux sur les stades embryo-
larvaires.
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3.2.1.3 Choc thermique et obtention des gamètes

L’induction de la ponte est réalisée par un processus de stimulation thermique
des géniteurs adultes placés dans l’eau de mer de référence filtrée. Les moules sont
placées alternativement pendant 30 minutes dans un bain d’eau froide (15 °C) puis
dans un bain d’eau chaude (20 °C) (Figure 3.2.2-A).
Pour les moules femelles, les ovules sont émises sous la forme de rubans de

couleur orangée (Figure 3.2.2-C) alors que le sperme des mâles est émis sous forme
d’un jet de couleur blanche (Figure 3.2.2-D). Dès le début de l’émission de leurs
gamètes, chacun des mâles et des femelles est isolé dans un petit volume d’eau de
mer filtrée (250 ml) à la température du bain ayant fait pondre l’animal.
Avant de procéder à la fécondation, il s’agit de sélectionner, par vérification

sous microscope, les moules ayant des gamètes en bon état : les ovocytes les plus
réguliers, et ayant une forme ronde et les spermatozoïdes les plus mobiles et dense
(Figure 3.2.2-E,F). Ensuite, la solution contenant les ovocytes est filtrée à l’aide
d’un tamis à 100 µm et la solution de sperme sur tamis à 50 µm, cela permet
d’éliminer les débris.
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Figure 3.2.2 – (A) Bains de choc thermique, (B) isolement des moules qui com-
mencent à frayer, (C) une moule femelle et (D) une moule mâle en
cour d’émission de gamètes, (E) : vérification microscopique des
ovules et (F) des spermatozoïdes.
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3.2.1.4 Fécondation

La fécondation a lieu par ajout de quelques millilitres de la solution de sperme
dans la solution contenant les ovocytes. Pour que la fécondation puisse avoir lieu, il
faut environ dix spermatozoïdes autour de chaque oocyte. On peut le vérifier sous
microscope. À l’aide d’un agitateur manuel, on homogénéise le mélange pour évi-
ter la polyspermie et favoriser la rencontre des gamètes. L’apparition d’un globule
polaire signifie le succès de la fécondation (Figure 3.2.3). Environ 60 minutes après
la fécondation, les œufs qui commencent la première division sont répartis dans
des micro-plaques de 24 puits (Cellstar, Greiner Bio-one) contenant les différents
milieux à tester à raison de 2 ml par puits et quatre réplicats par condition étudiée.
Le nombre maximal d’embryons par puits est 250 à 300, pour cela il faut prélever 5
µl de la solution de fécondation et dénombrer sous microscope photonique les ovo-
cytes pour pouvoir déterminer le volume nécessaire contenant 250-300 embryons à
mettre dans chaque micro-puits. Chaque condition est réalisée minimum avec trois
couples de géniteurs.

Figure 3.2.3 – Embryons de moule méditerranéenne au stade première division
cellulaire (×200).

64



3.2 Mytilus galloprovincialis

3.2.1.5 Incubation

Les micro-plaques contenant les embryons dans les différentes solutions contami-
nantes sont ensuite placées dans des enceintes thermo-réglées (Schnitzer Scientific)
à l’obscurité pendant 48 h jusqu4à atteindre le stade larve-D. Pour l’étude de l’effet
de la température, 4 enceintes ont été utilisées : une à 18 °C : température idéale
de développement des larves des moules (His et al., 1997) et les 3 autres à 20, 22 et
24 °C. Ce choix de la gamme de températures est basé sur les différents scénarios
du GIEC : une augmentation de la température moyenne globale de la surface à la
fin du 21èmesiècle (2081-2100) par rapport à 1986-2005 est probable d’être de 0,3
°C à 1,7 °C selon le scénario RCP2,6, 1,1 °C à 2,6 °C selon le scénario RCP4.5,
1,4 ° C à 3,1 °C selon le scénario RCP6,0 et 2,6 °C à 4,8 °C selon RCP8,59. Selon
les scénarios les plus pessimistes, une augmentation de 5,8 °C est prévus d’ici 2100
(IPCC, 2014). Après 48 h d’incubation, 25 µl de formol à 37 % sont ajoutés par
micro-puits pour stopper le développement. L’analyse peut être faite instantané-
ment ou ultérieurement sous condition que les micro-plaques soient conservées à 4
°C.

3.2.1.6 Analyse du développement larvaire

Le pourcentage de larves-D malformées a été déterminé par l’observation et le
dénombrement de 100 larves sous un microscope inversé à un grossissement 400X
équipé d’un appareil photo numérique et d’un logiciel d’acquisition d’images (Ni-
kon, Inverted Microscope Eclips, TS 100/TS100-F, TS100LED MV/TS100 LED-F
MV). Selon la norme AFNOR (2009), le test est validé et les résultats sont ex-
ploitables si les conditions suivantes sont satisfaites : (1) le pourcentage de larves-
D normales est égal ou supérieure à 80 % pour les conditions témoins (incubés
seulement dans l’eau de mer filtrée) (Quiniou et al., 2005) et (2) la EC50 du
CuSO4, 5H2O exprimée en Cu2+ est comprise entre 6 et 16 µg/L.
Une larve est considérée bien formée seulement si elle prend la forme d’un D,

toutes les autres formes de larves seront considérées comme anormales. Plusieurs
types d’anomalies peuvent être rencontrés (Tableau 3.1) :

- Anomalie de la coquille : charnière concave ou convexe, bords déformés
- Anomalie du manteau : manteau retracé entre les valves de la coquille ou

hypertrophié
- Anomalie de la segmentation : arrêt de développement et blocage au stade

embryon
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Table 3.1 – Malformations larvaires identifiables sur les larves D de Mytilus gal-
loprovincialis

Descriptions Observations

Larves-D normale

Anomalies de coquille Charnière concave

Échancrure

Anomalies du manteau

Manteau rétracté

Hypertrophie avec expulsion

Arrêt de développement
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A partir des résultats de l’effet dose-réponse des métaux, les conditions d’étude
(concentration des métaux et la température) sont fixées et se sont les mêmes
pour toutes approches, Chimique, Transcriptomique, Biochimique, Génotoxique
et Comportemental, menées chez les stades embryo-larvaires de la moule méditer-
ranéenne Mytilus galloprovincialis.
Des embryons de moules M. galloprovincialis juste fécondés ont été exposés à

une concentration de cuivre CE20 Cu = 9.54 µg/L ; une concentration d’argent
CE20 Ag = 2.55 µg/L et une concentration de mélange composé de Cu = 6.67
µg/L (CE10) et d’Ag = 1.47 µg/L (CE10) à 18, 20 et 22 °C (Figure 3.2.4). Ces
concentrations ont été choisies pour obtenir des effets quantifiables tout en limitant
les effets aigus (arrêt de développement). Le but a été de mieux comprendre l’effet,
au niveau moléculaire, d’une dose qui est acceptable au niveau phénotypique et de
discriminer au mieux les mécanismes adaptatifs/toxiques chez les stades précoces
de développement de la moule. L’étude des effets combinés des mélanges de conta-
minants est d’un intérêt croissant, parce que les organismes, dans des conditions
environnementales réelles, sont rarement exposés à un seul polluant. Le choix de
mélange des CE 10 des deux métaux a été comme pour les métaux simples, pour
évaluer une dose qui cause 20 % de malformations. De plus, ces concentrations
d’exposition sont relativement plus importantes que les concentrations environne-
mentales dans le but d’obtenir des résultats quantifiables, à savoir les changements
de concentration de métal dans les tissus après relativement un court temps d’ex-
position (quelques heures).
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Figure 3.2.4 – Présentation schématique des conditions d’exposition des larves
utilisées pour les approches Chimique, Transcriptomique, Biochi-
mique, Génotoxique et Comportemental. 4 L d’eau de mer filtrée
et 500 000 embryons justes fécondés d’un seul couple par bécher.
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3.2.2 Dosage des métaux
Le dosage du cuivre et de l’argent a été effectué sur l’ensemble des solutions

de contamination utilisées au cours de ces travaux de thèse et également dans la
matrice biologique (pool de 600.000 larves-D environ par replicat) par mes soins
et ceux de Pierre-Yves Gourves de l’équipe « Écotoxicologie Aquatique » (UMR
CNRS 5805 EPOC). Ces dosages ont été effectués soit par la technique de Spec-
tromètre d’émission atomique couplée au plasma inductif (ICP-OES 720 ; Agilent
Technologies) soit par la technique de la spectrométrie d’absorption atomique (Va-
rian SpectrAA 220 FS, Agilent Technologies, Santa Clara, USA) selon les concen-
trations en jeu. Le détail de ces analyses est présenté dans les paragraphes suivants.

3.2.2.1 Conservation des échantillons

Les concentrations en cuivre et argent dans les solutions servant à la réalisation
des différentes expositions des embryons de moules, ainsi que dans l’eau de mer
filtrée qui a servi comme condition contrôle, ont été déterminées. Pour cela, 50 ml
d’eau ont été conservées dans des tubes de polypropylène et directement acidifiés
à 5% (v/v) avec de l’acide nitrique à 65% (Sigma Aldrich), et enfin conservés
à 4 °C avant analyse. Pour l’analyse des niveaux de bio-accumulation, environ
600.000 larves ont été filtrés sur des tamis de 45 µm, puis récupérés dans des tubes
Eppendorf et ensuite pesés avant d’être conservés à -80 °C en attendant leurs
minéralisation.

3.2.2.2 Préparation des échantillons

a. Solutions de contaminations

L’analyse des métaux dans des solutions aqueuses ne nécessite aucune prépa-
ration préalable. Au moment de l’analyse, les solutions sont bien homogénéisées
avant d’être placées pour analyse.

b. Les échantillons biologiques (Larves-D de moule)

48 h avant la minéralisation, les larves sont décongelées et séchées dans une
étuve à température d’environ 50 °C pendant deux jours. Le poids des différents
échantillons est déterminé. Les larves séchées (20 à 50 mg sec) ont été collectées
dans des tubes en polypropylène puis digérées avec 1 ml de HNO3. Ensuite, ce
mélange a été chauffé dans un bloc chauffant (hot block CAL 3300, Environmental
Express, USA) pendant 3 heures à 100 °C. Après refroidissement, 5 ml d’eau
ultra-pure (Milli-Q®) ont été ajoutés. En parallèle, 4 tubes contenant le matériel
de référence international certifié le DOLT-5 (Dog fish Liver Certified Reference
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Material for Trace Metals and other Constituents) ont été préparés dans les mêmes
conditions afin de vérifier la validité de la méthode. La poudre sèche (entre 80 et 85
mg) et 3 ml deHNO3 ont été chauffés par le bloc chauffant pendant 3 heures à 100 °
C, et 15 ml d’eau Milli-Q, ont été ajoutés à la solution après refroidissement. Enfin,
4 blancs ont été préparés. Cette fois-ci, les tubes ont été remplis avec seulement 3
ml de HNO3 avant le chauffage pendant 3 heures à 100 °C, et 15 ml d’eau Milli-Q
ont été ajouté après refroidissement.

3.2.2.3 Analyse des métaux

Table 3.2 – Limite de détection (LD) et limite de quantification (LQ) du cuivre
et de l’argent pour le four et l’ICP-OES.

Ag Cu
Four ICP-OES Four ICP-OES

LD (µg/L) 0,002 0,4 0,5 2,26
LQ (µg/L) (avec 5 % d’incertitude) 0,01 4 1,3 22,6

a. Dosage des métaux par Spectromètre d’émission optique couplée au
plasma inductif : ICP-OES

Les concentrations de Cuivre et de l’Argent, dans les solutions aqueuses et les
échantillons minéralisés, ont été déterminées par Spectromètre d’émission optique
couplée au plasma inductif : ICP-OES (Agilent Technologies, 700 Series ICP-OES).
La validité de la méthode est vérifiée par un échantillon certifié de référence DOLT-
5 (foie de requin) qui a subi les mêmes étapes de traitement que les échantillons.
Les valeurs obtenues doivent être dans la gamme certifiée (cuivre : 35.0 ± 2.4
mg/kg et argent : 2.05 ± 0.08 mg/kg). La limite de détection du cuivre et de
l’argent a été de 0.4 µg/L et de 2.26 µg/L respectivement (Tableau 3.2).
Tout d’abord, l’échantillon liquide aspiré par une pompe péristaltique est trans-

formé en aérosol dans la chambre à nébulisation par un nébuliseur (Sea-Spray ;
Agilent) grâce à un courant d’argon gazeux sous haute pression. Cette première
étape est appelée la nébulisation. Ensuite, les fines gouttelettes formées sont in-
jectées dans une torche à plasma à très hautes températures (jusqu’à 8 000 °C),
provoquant la dissociation des atomes et leur ionisation. Les ions excités de chaque
élément retournent ensuite à leur état fondamental stable en émettant une énergie
thermique ou radiative à des longueurs d’ondes spécifiques à chaque élément. L’in-
tensité des radiations émises étant proportionnelle à la concentration de l’élément
considéré, celles-ci sont captées et quantifiées par un système optique complexe.
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Les différents paramètres pour l’ICP-OES lors de dosages sont présentés dans le
tableau 3.3.

Table 3.3 – Les différents paramètres utilisées lors du dosage par Spectromètre
d’émission optique couplée au plasma inductif : ICP-OES.

Conditions
d’utilisations des raies

Puissance
(kw) 1,2

Débit plasmagène
(L/mn) 15

Débit auxiliaire
(L/mn) 1,5

Débit nébuliseur
(L/mn) 0,75

Temps de lecture par
réplique (s) 6

Délai stabilisation (s) 7

Paramètres
introduction
échantillons

Délai prélèvement (s) 1
Vitesse pompe

(t/min) 20

Temps rinçage (s) 60
Pompe rapide Introduction/Rinçage

Paramètres généraux répliques 3

b. Dosage des métaux par spectrométrie d’absorption atomique à four

Lorsque les concentrations attendues en Cu et/ou Ag dans l’eau (pas pour les
échantillons biologiques dosés) étaient trop faibles pour être dosées en ICP-OES,
la spectrométrie d’absorption atomique électrothermique à effet Zeeman (Varian
SpectrAA 240 Z, Agilent Technologies, Santa Clara, USA) a été utilisée. Cette
technique est caractérisée par une limite de détection pour le cuivre et argent plus
basse que celle de l’ICP-OES (Tableau 3.2). L’échantillon liquide à doser est dé-
posé par le passeur dans un atomisateur contenant un four en graphite. Il subit
plusieurs traitements thermiques sous flux d’argon qui protège le four en graphite
de l’oxygène à très forte température. Lorsque l’échantillon est déposé dans le four,
une série de températures croissantes et de durées variables va permettre successi-
vement la dé-solvatation (séchage), la pyrolyse (destruction d’un corps organique
par la chaleur), la minéralisation (décomposition des molécules), l’atomisation (va-
peur monoatomique) et le nettoyage du four. La pyrolyse et la minéralisation ont
pour but d’éliminer le maximum de composés de la matrice responsables de l’ab-
sorption non spécifique. Cette étape est très importante lorsque des éléments sont
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dosés à l’échelle du µg/L. Pour améliorer ces étapes, des modificateurs de matrice
ou d’analyte sont ajoutés aux échantillons à doser. Ces derniers convertissent cer-
tains éléments de la matrice en de nouveaux éléments présentant des températures
de décomposition/sublimation plus faibles permettant leur élimination lors des
étapes de pyrolyse ou de minéralisation. La décomposition thermique de l’échan-
tillon se déroule en 5 étapes avec des paliers de 85, 95, 120, 400 et 1400 °C pour se
trouver sous forme atomisée. A la fin, le four procède une étape de nettoyage à 2300
°C durant 2,4 s avant de passer à l’analyse suivante. Une lampe à cathode creuse
émet un rayonnement spécifique de l’élément étudié (328,1 nm pour l’Ag et 327,4
pour le Cu) qui traverse le four graphite dans lequel la solution est déposée. Pour
surmonter la probabilité qu’une interférence vienne fausser les mesures, des modifi-
cateurs de matrices ont été utilisés pour éviter la mesure de toutes autres molécules
contenues dans l’échantillon. Lors du dosage de l’argent le (NH4) H2PO3 a été
utilisé comme modificateur et le Palladium a été utilisé lors de dosage de cuivre.

3.2.3 Étude Transcriptomique
Le niveau de transcription de 18 gènes d’intérêt a été étudié chez des larves-D de

4 couples (4 réplicats biologiques), 40 000 larves ont été utilisées par réplicat. Après
48 h d’exposition, la formation des larves-D a été vérifiée sous microscope. Les
larves ont été filtrées sur un tamis de 40 µm et ensuite récupérées avec un volume
minimal d’eau de mer filtrée maintenue à la température d’exposition. Ensuite,
les larves ont été centrifugées pour les récupérer en culot. Enfin, le surnageant
contenant l’eau de mer a été éliminé et 500 µL de RNA Later (RNAlater, Sigma-
Aldrich) ont été ajoutés avec remise en suspension des larves. Enfin, les échantillons
ont été conservés à -20 °C jusqu’à l’analyse ultérieure.

3.2.3.1 Extraction des ARN totaux

Le protocole utilisé pour l’extraction des ARN totaux des pools de larves est
celui de Chomczynski & Sacchi (1987) en utilisant l’acide phénol-chloroforme et
le Trizole (Sigma-Aldrich). Les larves préalablement conservées dans une solution
de stabilisation « RNA Later » à -20 °C ont été centrifugées pour les récupérer en
culot puis broyées dans 1 ml de Trizole. Après, on ajoute 0,2 ml de chloroforme et
une première centrifugation est réalisée (12 000 rpm ; 15 minutes ; 4°C). Ensuite, la
phase supérieure (environ 500 µL) a été récupérée à laquelle 500 µl d’isopropanol
ont été ajouté et une deuxième centrifugation est réalisée (10 000 rpm ; 10 min ;
4 °C). On garde le culot qui est lavé avec 1 mL d’éthanol 75 % et une dernière
centrifugation est faite (10000 rpm ; 10 min ; 4 °C). Enfin, le culot a été séché à l’air
puis ré-suspendu dans 110 µL d’eau RNase-free (RNase-free water). 10 µl de cet
extrait ont été utilisés pour vérifier la qualité et la pureté des échantillons d’ARN
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par spectroscopie et sur gel d’agarose (tampon TBE 0,5 ×). Le volume qui reste
est conservé à -20 °C dans 10 µl d’acétate de sodium et 220 µL d’éthanol.

3.2.3.2 Rétro-transcription des ARN

Cette étape permet la synthèse des ADNc à partir des ARN préalablement
extraits.
La transcription inverse est réalisée sur 1,5 à 2 µg d’ARN total dilué dans 20 µL

d’un mélange réactionnel composé des amorces « Random », dNTPs (0,5 mM),
200U de M-MuL V H-RT (enzyme Reverse Transcriptase) et le tampon 1X M-
MuLV H-RT tel que décrit par Dondero et al. (2005).
1 µL d’hexamère aléatoire (Random hexamer (R6)) et 9 µL d’eau ultra-pure

sont ajoutés à 1 µL d’ARN. Les échantillons sont placés dans un thermocycleur
(GeneAmp® PCR System 2700, Applied Biosystems) pendant 5 minutes à 70°C
(dénaturation de l’ARN par un choc thermique) dans le but de favoriser la fixation
des amorces sur les ARN puis 5 min à 4 °C. Pour être sûr que cette étape de
refroidissement est bien réalisée, les tubes eppendorf contenant les échantillons
d’ARN sont placés sur la glace. Par la suite, 9 µL de mélange réactionnel sont
ajoutés à chaque échantillon. Les tubes sont alors de nouveaux placés dans le
thermocycleur et incubés à 25 °C pendant 10 min ; 42 °C pendant 60 min ; 55
°C pendant 20 min ; 70 °C pendant 10 min puis un refroidissement rapide à 4
°C. Durant cette phase, les amorces oligo-dT hybridées sur la queue poly(A) des
ARNm d’intérêt lors de la première étape permettent, grâce à leur extrémité 3’-
OH libres, d’initier la transcription inverse qui utilisera les désoxyribonucléotides
dNTP (G, A, C et T) ajoutés au début de la RT pour synthétiser l’ADNc.

3.2.3.3 Conception des amorces

Dix-huit gènes cibles impliqués dans la défense antioxydante, la réparation de
l’ADN, l’apoptose, la protéolyse, la transcription, le stress thermique et la détoxi-
fication métallique ont été étudiés chez les larves-D de moule M. galloprovincialis.
Les numéros d’accès des 18 gènes utilisés sont documentés dans l’annexe III. Pour
chaque gène deux amorces spécifiques sens (5’→3’) et anti-sens (3’→5’) ont été
déterminées en utilisant le logiciel Beacon v3.0 (Premier Biosoft International,
Inc.).Toutes les amorces et les sondes doublement marquées « Taqman » ont été
synthétisées par MWG-BiotechGmbH (Allemagne).

3.2.3.4 PCR quantitative en temps réel :

Une PCR en temps réel se déroule comme suit :
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- Une première phase de dénaturation se déroule pendant : 30 s à 95 °C pour
dénaturer l’ADN et activer l’enzyme
- L’amplification se découpe en 40 cycles de trois phases chacune : (1) Une phase

de dénaturation à 95 °C qui dure 30 s ; (2) Une phase d’hybridation des amorces sur
la matrice d’ADNc réalisée à 64 °C et qui dure 20 s et (3) Une phase d’élongation
à 72 °C d’une durée de 20 s
- Mesure de la spécificité de l’amplification « melting curve »

L’ADNc (25 ng d’ARN qui a subi une transcription inverse à l’ADNc) a été
amplifié dans un système de PCR en temps réel CFX384 (en Bio-Rad) avec iQTM
selon les instructions du fabricant pour le protocole triplex. Toutes les combi-
naisons de multiplexes représentaient les deux balises de fluorescences : 6-carboxy
fluorescein / Black Hole (BH) 1, 6-carboxy-2,4,4,5,7,7-hexachlorofluorescein /BH1,
et Texas Red/BH2. Brièvement, l’ADNc a été amplifié en présence de 1X IQTM
mix Multiplex Power, 0,3 µM de chaque amorce et 0,1 µM chaque sonde dans un
volume final de 10 µL. Le niveau d’expression relative de tous les gènes étudiés a
été évalué en utilisant les sondes Taqman selon Negri et al. (2013) sauf pour les
gènes mt10 ; mt20 et la calreticuline où leur niveau d’expression a été évalué par la
SYBER GREEN (EvaGreen®dye ; Bio-Rad Laboratories). Une analyse Taqman en
triplex a été développée pour amplifier 25 ng d’ARN, qui a subi une transcription
inverse à l’ADNc, en présence de 0,1 µM des deux balises de fluorescences (hexa-
chlorofluorescein/BH1 pour β-actin, Texas Red/BH2 pour 18S rRNA et Hex/BH2
pou riboL27) et 0,1 µM, 0,4 µM et 0,4 µM des amorces sens et antisens, respecti-
vement, pour l’ARNr 18S et la protéine actine, riboL27. Pour toutes les analyses
Taqman, le protocole thermique était le suivant : 30 s à 95 ° C, suivi de 40 cycles
de 10 s à 95 ° C et 20 s à 60 ° C. La qRT-PCR a été réalisée avec quatre répétitions
biologiques et trois répétitions techniques. Pour les analyses utilisant le SYBER
GREEN, le protocole thermique a été présenté par Dondero et al. (2005).
Les analyses statistiques ont été effectuées sur les valeurs moyennes de groupe

à l’aide d’un test de répartition aléatoire (Pfaffl et al., 2002).

3.2.4 Dosage des Métallothionéines (Mts) par SDS-PAGE
Au cours de ce travail de thèse, les teneurs en Mts ont été dosées sur un pool

de 500.000 larves-D par réplicat en utilisant une analyse fluorométrique par SDS-
PAGE selon le protocole décrit par Viarengo et al. (1997) et Dondero et al. (2005)
et en utilisant le kit MT-PAGE CELL (Ikzus Environment, Italie). MT PAGE
CELL est un système de réactifs constitué de 6 solutions stabilisées et prêtes à
être utilisées pour une détermination quantitative des Mts. Les résidus cystéines
sont alkylées et bloquées par l’utilisation de « réactif fluorogenique » qui est très
spécifique et très sensible au groupement sulfhydriles des Mts. Ces adduits sont très
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fluorescents, stables et seulement modérément photolabiles. Après SDS-PAGE, les
Mts sont visualisées sur UV transillumination (UV Transilluminator) et identifiées
par l’utilisation de MTs standards purifiées. Par la suite, la concentration protéique
peut être évaluée par l’analyse de fluorescence de gel. MT PAGE CELL peut être
associé à une précipitation des Mts à l’alcool pour les échantillons dilués ou en
faible quantité (ce qui est le cas pour les larves de moules). Sa limite de sensibilité
est aux alentours de 2.5 pico moles (0.02 µg) de protéines.

3.2.4.1 Extraction des MTs

Les larves conservées à -80 °C ont été décongelées sur la glace et ensuite centrifu-
gées (500-800 g ; 5 min 4 °C) pour collecter l’échantillon au fond du tube. Le culot
larvaire a été ensuite rincé à l’eau physiologique, ré-centrifugé et ré-suspendu dans
un volume minimal de tampon isotonique. La lyse des larves a été réalisée par 0.5
ml d’un mélange de tampon de lyse détergent et d’inhibiteur des protéases pendant
30 à 40 min à 4 °C. Le lysat a été transféré dans un tube eppendorf et centrifugé à
30.000 g ; 20 min ; 4 °C. Ensuite, le surnageant contenant les protéines cytosoliques
a été collecté (environ 0.3 ml). 5 µL de surnageant ont été utilisés pour le dosage
des protéines totales en utilisant la méthode de Bradford (1976). En raison de la
teneur faible en protéines dans les larves (en moyenne de 30 µg/ml), on a procédé
à une précipitation des Mts par de l’éthanol. Pour cela, 0,3 ml de surnageant a été
transféré dans un tube eppendorf de 1.5 ml sur lesquels 0.315 ml d’éthanol absolu
(-20 °C) a été ajouté, mélangé pour quelques secondes et centrifugé pendant 5
min à 16000 g et 4 °C. Ensuite le surnageant a été prélevé délicatement et trans-
féré dans un tube de 2 ml puis 1.5 ml d’éthanol absolu (-20 °C) ont été ajoutés.
L’échantillon a été gardé pendant 60 min à -20 °C puis centrifugé à 12000-16000
g ; 5 min et 4 °C. Enfin le surnageant a été jeté et le culot a été ré-suspendu dans
50 µl d’une solution de ré-suspension.

3.2.4.2 Migration sur gel SDS-PAGE

Une gamme de référence standard de Mts a été préparée. 50 µl de chaque échan-
tillon de Mts ainsi que les standards ont été incubé à 65 °C pendant 15 min.
Ensuite, 5 µl d’un réactif fluorogénique ont été ajoutés dans chaque tube, qui ont
été incubés à 65 °C pendant 30 s puis centrifugé à 10000 g 1 min pour collecter
l’échantillon au fond de tube. 55 µl de tampon de charge a ensuite été ajouté, com-
plété de 2-Mercaptoethanol et mis à incuber 5 min à température ambiante. Dans
le gel, 0,22 µl de chaque échantillon et de standard ont été chargés dans les puits.
Un ensemble de fluorescéine de protéine à faible poids moléculaire appropriée pour
SDS PAGE a été utilisé.
Le gel de séparation contient 3,3 ml d’acrylamide 30 % ; 1,25 ml de Tris HCl 1,5
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M, pH 8,8 / 0.4 % SDS ; 0,1 ml de EDTA 0,1 M ; 2 ml d’eau distillée ; 2 µl TEMED
et 50 µl d’ammonium persulfate 10 % w/v. Le gel de concentration est composé de
0,85 ml d’acrylamide 30 % ; 2,5 ml de Tris HCl 0.25 M pH 6,8/ 0,2 % SDS ; 1.55 ml
d’eau distillée ; 0.1 ml d’EDTA ; 5 µl de TEMED ; 20 µl d’ammonium persulfate
10 % (w/v).
La migration est lancée à température ambiante et à 120 V. Quand le front de

migration atteint la limite de gel, le gel est transféré dans une boite a essai sur
une plate-forme basculante, lavé 2 fois 2 min avec 200 ml d’eau déminéralisée, puis
fixé 2 fois 15 min dans une solution de fixation faite de 30 % (V/v) éthanol, 7,5 %
acide acétique. Le gel a été analysé sur une table UV ILLLUMINATION.
A la fin, le gel a été démoulé et immergé dans une solution de coloration com-

posée de 0.1 % (w/v) Coomassie brillant blue-R ; 45 % (v/v) de méthanol et 10
% (v/v) d’acide acétique, pendant une heure en agitation continue pour pouvoir
visualiser les bandes de protéines. Le bleu de Coomassie est retiré et le gel est
immergé dans une solution décolorante composée de 40 % (v/v) méthanol et 10%
(v/v) acide acétique pendant 15 min sous agitation, jusqu’à ce que les bandes
soient nettes. Le gel est ensuite immergé pendant une nuit dans de l’eau distillée.
Le logiciel Image-Lab (Image-LabTM software (BioRad)) détecte les bandes à par-
tir de la photo du gel et compare leur épaisseur et leur intensité afin de déterminer
la concentration en MTs.

3.2.5 Étude Biochimique

3.2.5.1 Préparation de la fraction subcellulaire :

Les larves ont décongelées sur glace et ensuite homogénéisées à l’aide d’un «
UltraTurrax® tissue homogenizer » (800 tr/min, 4 °C) dans un tampon phosphate
(1 :3 (v :v) ; 0,1 M ; pH 7,5). L’homogénat obtenu est ensuite centrifugé à 10.000 g
pendant 20 min. Tous les procédés de préparation ont été effectués à 4 °C. Après
centrifugation, le surnageant (fraction S9) a été divisé en plusieurs aliquotes et
conservés à -80 °C pour l’analyse ultérieure des biomarqueurs (CAT, GST, SOD,
AChE et MDA). Tous les essais ont été réalisés en triplicats.

3.2.5.2 Dosage des protéines :

La concentration des protéines a été mesurée dans la fraction S9 des larves selon
la méthode de LOWRY et al. (1951) adapté pour le dosage en micro-plaque et en
utilisant l’Albumine de Sérum Bovin (BSA) comme standard. Les protéines ont
été dosées à l’aide d’un spectrophotomètre à lecteur de micro-plaques (Synergy
HT, BioTek), et exprimée en mg.mL−1.
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3.2.5.3 Dosage de l’activité Acétylcholinestérase (AChE)

L’AChE a été mesurée dans la fraction S9 de larve selon la méthode d’Ellman
et al. (1961) adaptée pour la lecture en micro-plaque.
Cette méthode se base sur l’hydrolyse d’un ester de choline ; l’acétylcholine

(ACh) par l’acétylcholinestérase (AChE). La thiocholine (TH) libérée réagit avec
le 5-5’-dithio-bis (2-nitrobenzoate) (DTNB) pour former le 5-thio-2-nitrobenzoate
(TNB), produit de couleur jaune qui absorbe à une longueur d’onde de 412 nm.
L’intensité de la coloration est proportionnelle à la quantité d’enzyme présente
dans le milieu.

L’absorbance à 412 nm a été suivie pour tous les échantillons et les blancs à un
intervalle de 51 secondes pendant 5 minutes en utilisant un spectrophotomètre à
lecteur de micro-plaques (Synergy HT, BioTek).
L’activité spécifique de l’AChE est exprimée en nmol.min-1.mg-1 de protéines

totales en utilisant un coefficient d’extinction molaire de 13,6 mM-1.cm-1. La for-
mule utilisée pour calculer l’activité AChE est la suivante :

Activité AChE (nmol/min/mg P)= ((∆ DO/min)/P) × (1000/E)

∆DO/min : variation de la densité optique (DO essai – DO blanc) par minute
P : quantité de protéine dans le puits (mg)
ε : coefficient d’extinction molaire de l’acétylcholinestérase égale à 13.6 mM-

1.cm-1.

3.2.5.4 Dosage de l’activité catalase :

Les catalases sont des enzymes qui interviennent dans la défense de la cellule
contre le stress oxydatif en éliminant les espèces réactives de l’oxygène (EROs)
et en accélérant la réaction spontanée de dismutation du peroxyde d’hydrogène
(H2O2) toxique pour la cellule en eau et en oxygène. La technique utilisée est celle
décrite par Claiborne (1985), elle consiste à suivre la disparition de l’eau oxygénée
par action de la catalase selon la réaction suivante :
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L’activité catalase a été mesurée à l’aide d’un spectrophotomètre UVIKON 933
(BioTek) en suivant la diminution de la densité optique pendant 30 secondes à
intervalles de 5 secondes et à une longueur d’onde 240 nm. Dans une cuve en
quartz on introduit dans l’ordre 1,5 ml de tampon phosphate (0,1 M ; pH 7,5 à 25
°C), 200 µl de H2O2 (500 mM) et enfin 20 µl de l’extrait brut contenant l’enzyme.
L’activité spécifique de la catalase est exprimée en nmol.min-1.mg-1 de protéines

totales et la formule utilisée pour sa détermination est la suivante :

Activité catalase (µmol/min/mgP)= ((∆ DO/min)/E×P)

∆DO/min : variation de la densité optique (DO essai – DO blanc) par minute
P : quantité de protéine dans la cuve (mg).
E : coefficient d’extinction moléculaire de l’eau oxygénée à 240 nm égale à 0.04

mM-1.cm-1.

3.2.5.5 Dosage de l’activité Glutathion-S-Transférase :

L’activité de la Glutathion-S-Transférase (GST) a été mesurée par la méthode
spectrophotométrie de Habig et al. (1974). Le principe du dosage est basé sur
la mesure de la cinétique d’apparition du thioéther formé lors de la conjugaison
du substrat 1-chloro 2, 4-dinitrobenzène (CDNB) avec le glutathion réduit (GSH)
utilisé comme cofacteur.
Dans les cuves, on introduit dans l’ordre : 1 ml du tampon phosphate ; 50 µl

de la solution de CDNB ; 50 µl de l’extrait brut contenant l’enzyme et enfin 50 µl
de glutathion réduit (GSH) pour déclencher la réaction. La variation de la densité
optique est suivie pendant 2 minutes à un intervalle de 30 secondes contre une
solution ne contenant pas l’échantillon à doser (blanc). La densité optique est
mesurée à 340 nm à l’aide du spectrophotomètre UVIKON 933 (BioTek).
L’activité spécifique de la GST est exprimée en nmole.min-1.mg-1 de protéines

totales, elle est calculée par la formule suivante :

Activité spécifique de la GST= (∆ DO/min × 1000) / (E× P)
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∆DO/min : variation de la densité optique (DO essai – DO blanc) par minute

P : quantité de protéine dans la cuve (mg).
E : Coefficient d’extinction moléculaire du CDNB égale à 9.6 mM-1.cm-1

3.2.5.6 Dosage de l’activité Superoxyde dismutase (SOD) :

L’activité du superoxyde dismutase a été mesurée par la méthode spectropho-
tométrique de McCord & Fridovich (1969). Cette méthode permet une mesure
de l’activité de la SOD de manière indirecte, en utilisant le système xanthine /
xanthine oxydase comme producteur d’O2.− , et le cytochrome C. La réduction du
Cytochrome C par O2.− est mesurée à 550 nm. La SOD issue de la fraction subcel-
lulaire entre en compétition pour l’utilisation de l’O2.− et donc limite la réduction
du cytochrome C.

L’absorbance à 550 nm a été suivie à un intervalle de 30 secondes pendant 2
minutes en utilisant un spectrophotomètre à lecteur de micro-plaques (Synergy
HT, BioTek), dans tampon phosphate 0,1 M (pH 7,8) en contenant 50 µM xan-
thine, 10 µM cytochrome C et 0,1 mM EDTA . Une unité d’activité SOD U est
définie comme la quantité d’enzyme nécessaire pour inhiber 50 % la réaction du
cytochrome c oxydé. Les activités sont exprimées en mU/mg protéine/minute.
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3.2.5.7 Mesure de la peroxydation lipidique

La mesure de la peroxydation lipidique est effectuée sur la fraction S9 des larves
par quantification de la concentration des substrats de l’acide 2-thiobarbiturique
(TBARS) en utilisant la méthode de Buege & Aust (1978) adaptée à la lecture
par micro-plaque. Cette mesure est basée sur les propriétés de certains composés
comme le Malonedialdéhyde, de réagir avec l’acide Thio-barbiturique (TBA) pour
générer un produit coloré qui absorbe à une longueur d’ondes de 530 nm.
Dans un tube eppendorf, on introduit 250 µl de S9 et 250 µl d’une solution

contenant de l’acide trichloracétique à 20 % (TCA) et de la butylhydroxytoluène
à 2 % (BHT). Puis le mélange est centrifugé 15 min à 10000 rpm. Ensuite, 450 µl
de surnageant est chauffé à 80 °C pendant 1 heure dans une solution contenant 90
µl de HCL 0.6N et 360 µl de Tris-TBA (25 mM – 100 mM). Les tubes sont ensuite
refroidis et l’absorbance à 530 nm est suivie en utilisant un spectrophotomètre
avec lecteur de micro-plaques (Synergy HT, BioTek).
Le taux de TBARS a été évalué en utilisant le 1, 1, 3, 3-Tétraméthoxypropane

(TMP), comme standard de référence. Pour cela une gamme étalon a été réalisée
et traitée dans les mêmes conditions.
Les résultats sont exprimés en nmoles de MDA équivalent par milligramme de

protéines.

3.2.6 Évaluation de niveau d’altération de l’ADN : test des
comètes

L’effet génotoxique du cuivre et de l’argent ainsi que celui de la température
chez les stades de développement précoces de la de moule méditerranéenne a été
évalué au cours des travaux de cette thèse. Une substance (chimique ou naturelle)
est dite génotoxique quand elle est capable de compromettre l’intégrité physique
(cassure chromosomique) ou fonctionnelle du génome. Le niveau d’altération de
l’ADN a été évalué par le test des comètes (Single Cell Electropheresis en anglais)
qui est une technique simple, rapide et intégrative d’évaluation quantitative des
dommages à ADN. Sa version alcaline développée par Singh et al. (1988)permet la
détection à la fois des cassures simple et double brins de l’ADN ainsi que les sites
alkali-labiles.
Le test des comètes est réalisé sur des cellules individualisées. Pour cela un

protocole de dissociation cellulaire des larves de moule par action enzymatique a
été développé au sein du laboratoire en s’inspirant du protocole développé chez les
larves d’huitre (Akcha et al., 2012; Mai et al., 2012). Cette étape est faite sur un
pool de 100 000 larves trochophore (24 h après fécondation) avant formation de
la coquille. Plusieurs conditions ont été testées pour mettre au point le protocole
ci-dessous.
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3.2.6.1 Dissociation cellulaire

Des larves au stade trochophore (24 h après fécondation) sont filtrées sur un
tamis à 40 µm et récupérées dans un volume minimal d’eau de mer filtrée tenue
à la température d’exposition. Les larves sont ré-suspendues dans un volume de
RPMI de façon à avoir 12 000 larves/mL. Ensuite, pour 1 mL de larves on ajoute
1 mL de l’enzyme dispase II (2.4 U ; 50 mM Hepes/KOH pH 7.5 ; 150 mM NaCl)
pour avoir une concentration finale de l’enzyme de 1.2 U/mL. Le mélange est mis
à incuber 45 min, à 37 °C et 150 rpm. Pour stopper la réaction enzymatique, les
échantillons sont directement placer sur de glace pilée et une centrifugation 10 min ;
1000 rpm ; 4 °C est immédiatement réalisée. La viabilité cellulaire a été vérifiée
sur cellule de Malassez avec 2 µl d’une solution de Bleu de Trypan à 1 mg/mL
dans un volume de 20 µL de suspension cellulaire. Les cellules colorées en bleu
sont considérées mortes. Il faut que la viabilité cellulaire soit supérieure à 80 %
pour que la suspension cellulaire soit utilisée. La densité cellulaire est déterminée
puis le culot cellulaire est ré-suspendu dans un volume de RPMI pour obtenir une
concentration cellulaire d’environ 25 × 105 cellules/mL.

3.2.6.2 Le test des comètes

Le test des comètes est réalisé directement après la dissociation cellulaire car les
cellules ne peuvent pas être conservées pour utilisations ultérieures. Le protocole
adopté est celui de Singh et al. (1988) avec quelques modifications. Deux approches
de test des comètes ont été réalisées : une classique et une modifiée en utilisant
une enzyme de réparation « formamidopyrimidine DNA glycosylase » (fpg). Cette
dernière est recommandée par l’European Standards Comittee on Oxidative DNA
Damage (ESCODD) et permet la détection des dommages oxydatifs de l’ADN
(Collins et al., 1996; Woźniak & Błasiak, 2002).
Les premières étapes sont les mêmes pour les deux versions du test des comètes :
50 µL de suspension cellulaire sont ajoutés à 100 µL d’agarose à faible point de

fusion LMPA (low melting point agarose) à 0,75 %. Ensuite, le dépôt de 50 µL de
ce mélange est réalisé deux fois sur les deux extrémités d’une lame préalablement
recouverte d’une mince couche de NMPA (normal melting point agarose) 0,8 %.
Des lamelles 18 x 18 mm sont ensuite déposées sur les gels pour uniformiser l’éta-
lement des deux dépôts. Les gels sont ensuite mis à durcir 5 min à 4 °C. Puis, les
lamelles sont retirées délicatement et une nouvelle couche de LMPA est ajoutée sur
chacun des gels et de nouveau recouvert d’une lamelle. Après durcissement pen-
dant 5 min à 4 °C, les lamelles sont définitivement retirées et les lames sont placées
dans une solution de lyse alcaline préparée la veille (2,5 M NaCl ; 0,1 M EDTA ;
0,01 M Tris ; pH ajusté à 10 avec NaOH) pendant 1h30 à l’abri de la lumière pour
éviter au maximum toute photo-dégradation de l’ADN. Un pourcent de Triton
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X-100 est ajouté extemporanément à la solution. Au bout de 1h30, les lames sont
trempées 3 fois pendant 5 min dans le tampon de l’enzyme. Après, ils sont placées
dans le tampon de l’enzyme à 37 °C, et 12 µl d’enzyme sont ajoutés. Les lames,
qu’elles soient destinées au traitement fpg ou non sont incubées 30 min à 37 °C.
Ensuite, Les lames sont placées à l’horizontal dans une cuve d’électrophorèse et
couvertes d’un tampon d’électrophorèse fraichement préparé (0,3 M NaOH ; 1 mM
EDTA ; pH > 13) pendant 40 min pour permettre le déroulement alcalin c’est à
dire la dénaturation et la distorsion de l’ADN ainsi que l’exposition des sites sen-
sibles (dont sites alcali-labiles et des sites de réparation incomplète par excision)
aux agents alcalins. L’électrophorèse est immédiatement lancée après le traitement
alcalin, elle s’opère à 25 V, 300 mA pendant 25 min. Puis, les lames sont rincées
trois fois dans une solution de neutralisation (0,4 M Tris ; pH = 7,5) pendant 5
min à 4 °C. Pour finir, les lames sont déshydratées dans de l’éthanol absolu à -20
°C pendant 20 min et séchées à température ambiante.

3.2.6.3 Lecture des lames

Au moment de la lecture, 20 µL d’une solution de bromure d’éthidium (BET),
agent intercalant permettant la révélation de l’ADN, sont déposés sur chaque gel
et recouverts d’une lamelle 20x20 mm. L’observation des comètes (Figure 3.2.5)
s’effectue ensuite grâce à un microscope à épifluorescence (Olympus, grossissement
400x) équipé d’une caméra CDD à niveau de gris (Zeiss). Les lames sont codées
et lues aléatoirement à l’aide du logiciel Comet assay IV software (Perceptive
instruments, Bury St Edmunds, UK). Un nombre de 100 cellules par gel est analysé
et les dommages à l’ADN sont exprimés en pourcentage d’ADN dans la queue de
la comète (le pourcentage d’ADN ayant migré hors du noyau qui forme la tête
de la comète). Les noyaux fortement endommagés donnant lieu à des comètes
présentant une tête très petite voire inexistante et une longue queue diffuse sont
appelées cellules « hedgehog ». Ces cellules n’ont pas été prise en compte lors
de la mesure des comètes, comme le recommande Kumaravel et al. (2009), afin
de ne pas dépasser les capacités de mesure du système d’acquisition d’image ce
qui engendrerait des mesures aberrantes. Les cellules « hedgehog », considérées
comme le résultat de cellules apoptotiques ou nécrotiques(Olive & Banáth, 1995),
ont néanmoins été dénombrées sur un total de 100 cellules par gel.

3.2.7 Analyse du comportement natatoire des larves de la
moule :

L’exposition des organismes à un stress toxique peut induire des changements
rapides de leurs comportements, même à des concentrations bien en dessous des
niveaux toxiques (Amiard-Triquet, 2009). Dans ce contexte, un outil d’analyse de
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Figure 3.2.5 – Exemples de noyau d’ADN sans cassure (témoin) (A) et avec cas-
sure (queue de la comète) (B). Sur cette figure, des cellules dissociées
selon le protocole décrit provenant de larves trochophore de moule.

comportement de larve-D de moule a été développé dans la cadre de cette thèse
de doctorat dans le but d’évaluer l’effet des polluants chimiques et thermiques
sur le comportement natatoire des larves-D. Pour cela différents paramètres ont
été étudiés : la vitesse de nage maximale et moyenne ainsi que les différentes
trajectoires effectuées selon les conditions d’exposition (effet température, effet
des métaux seuls ou en combinaisons et effet de température en combinaison avec
les métaux).
L’analyse a été effectuée par le logiciel Image-J, un plugin et une macro spé-

cifiques pour les larves de moules ont été développés par Alicia Romero-Gomez
(Laboratoire EPOC, équipe ECOBIOC). L’analyse de comportement se déroule
en trois étape principales : l’acquisition des vidéos, la conversion des vidéos et
enfin l’analyse des vidéos.

3.2.7.1 Acquisition vidéo pour analyse du comportement des larves de la
moule

Des embryons de moules (environ 250) juste fécondes ont été exposés à une
concentration de Cu (CE20), une concentration d’Ag (CE20) et au mélange des
deux contaminants (CE10 Cu + CE10 Ag) et à différentes températures (18, 20
et 22 °C). Les expositions ont été effectuées dans des micro-plaques de 24 puits
pendant 48 h jusqu’à atteindre le stade larve-D. Différentes séries d’expériences ont
été menées avec un couple à chaque fois et pour chaque série plusieurs vidéos ont
été réalisés (minimum 3). Après 48 h d’exposition et avant de fixer définitivement
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les larves-D, des vidéos de 2 min ont été réalisées au grossissement x 100 à l’aide du
microscope Nikon Eclipse et du logiciel d’acquisition NIS Elément D. Le taux de fps
(frames per second) doit être de 5 fps correspondant au taux de rafraîchissement
de l’écran ou nombre d’images par seconde. Il faut aussi que le vidéo soit de type «
MJPEG compressée » qui assura une qualité d’image suffisante pour l’étude de la
trajectoire et réduira aussi la taille du fichier de sortie. De plus la taille du fichier
doit être « Original ».

3.2.7.2 Conversion des vidéos pour analyse du comportement des larves de
moule

Cette étape permet de convertir les vidéos dans un format (AVI) compatible
avec le logiciel d’analyse de comportement : Image-J. La conversion a été réalisée
par le logiciel en libre accès Virtual Dub (http ://www.virtualdub.org/). Ce logiciel
permet de convertir les vidéos un par un mais quand on a des centaines de vidéos à
analyser cette façon n’est pas pratique. Pour cela, un « Job file » a été développée
par Alicia Romero-Gomez (Laboratoire EPOC, équipe ECOBIOC) qui permet de
lancer la conversion de toutes les vidéos en même temps.

3.2.7.3 Analyse de comportement des larves de moule par Image-J

Le logiciel Image-J a été choisi pour traiter le comportement larvaire des moules,
il s’agit d’un logiciel de traitement d’images d’accès libre écrit en Java par le
National Institute of Health (http ://imagej.nih.gov/ij/index.html). Pour cela, une
macro spécifique pour les larves des moules a été développée par Alicia Romero-
Gomez. Dans la macro développée, les films sont séparés en séquences d’images.
Chaque image est rendue binaire en appliquant un « seuillage » automatique sur la
base de l’entropie de leur histogramme. Après, une détection de larves est lancée.
Cette recherche va sélectionner les objets plus grands que 400 pixels et plus petits
que 1500 pixels. Chaque larve qui passe dans le champ de l’analyse, peut soit suivre
sa propre trajectoire ou appartenir à la trajectoire précédemment initiée par une
autre larve.
Dans le deuxième cas, l’objet trouvé doit avoir la même taille (à 50 pixels près)

et être situé à moins de 100 pixels de la dernière larve appartenant à la trajec-
toire sélectionnée. La macro permet aussi de dessiner les trajectoires sur un plan
pour faciliter leur visualisation. Elle permet aussi le calcul de la vitesse de nage
maximale ; distance parcourue ; temps de nage ; aire de l’individu considéré ; péri-
mètre de l’individu considéré ; visualisation des trajectoires empruntées par chaque
individu.
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3.3 Comparaison de la sensibilité des larves de 3
espèces de moule : M. galloprovincialis ; M.
edulis et leurs hybrides aux stress thermique et
métallique

Une étude a été menée sur des larves-D de 3 espèces de moule : M. gallopro-
vincialis ; M. edulis et leurs hybrides dans le but de comparer leurs sensibilité face
au changement global. Pour cela des œufs des deux espèces justes fécondés ont
été mis à incuber à différentes températures : 18, 20, 22 et 24 °C. Ces tempéra-
tures déjà testées sur les larves de la moule méditerranéenne ont été appliquées
à des larves de la moule commune et les hybrides des deux espèces : Femelle M.
galloprovincialis fécondées par Mâle M. edulis et Femelle M. edulis fécondées par
Mâle M. galloprovincialis. Pour comprendre et comparer au mieux la sensibilité
des différentes espèces exposées aux métaux, on a choisi de contaminer les larves
des différentes espèces à la concentration efficace médiane EC50 du cuivre et de
l’argent ainsi que les EC25 des deux métaux (pour les appliquer en mélange) chez
la moule méditerranéenne. Le test embryo-larvaire de toxicité a été utilisé pour
mettre en évidence les paramètres à évaluer. Le principe est le même que celui
détaillé pour M. galloprovincialis au début de cette partie.

3.4 Analyse statistique
Les différentes analyses effectuées, au cours de ce travail de thèse, ont été au mi-

nimum réalisées avec 3 réplicats biologiques (larves issues d’un seule couple de gé-
niteurs) et 3 réplicats techniques. Les données sont représentées par des moyennes
± Ecart-Type (ET). Les données expérimentales ont été initialement testées pour
la normalité sur résidus. Ensuite, l’homogénéité de la variance a été vérifiée par
le test de Levène (p < 0,05). Dans le cas de variances homogènes et de normalité
des données, une analyse Anova a été effectuée sur les données suivie d’un test
post-hoc de Tukey. Dans le cas contraire, les données ont été analysées par le test
non paramétrique de Kruskal-Wallis (p < 0,05). Le coefficient de corrélation de
Pearson a également été calculé afin d’étudier les relations entre les données. Les
analyses statistiques ont été réalisées avec le logiciel R (http ://cran.r-project.org/)
et du logiciel Statistica 6 (StatSoft, ÉtatsUnis).
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Chapitre 4 Étude de la sensibilité des stades embryo-larvaires de la moule
méditerranéenne Mytilus galloprovincialis à la pollution métallique et à
l’augmentation de la température

4.1 Introduction

La grande majorité des invertébrés marins vivent et se reproduisent dans les
zones côtières polluées par différents types de produits chimiques y compris les
métaux lourds. Cela peut provoquer des altérations à différents niveaux d’organi-
sation biologique (Devi et al., 1996).
Le cuivre est un élément naturel essentiel qui joue un rôle important dans les

fonctions vitales de l’organisme (Szczypkas et al., 1994). Cependant, des concen-
trations élevées de ce métal peuvent être très toxiques (Viarengo, 1989; Negri et al.,
2013). Du fait de ses propriétés électrique, thermique et physique, les utilisations
du cuivre sont multiples : fils et câbles électriques, tuyaux d’alimentation en eau,
protection du bois, fongicides, pigments et les agents anti-salissures, additifs nutri-
tionnels pour les animaux, etc. . . (Reichelt-Brushett & Harrison, 2005; Alsterberg
et al., 2007; Okoro et al., 2011). De ce fait les concentrations de ce métal en mi-
lieu marin sont en constante augmentation depuis quelques années, en particulier
dans les écosystèmes côtiers. Dans les écosystèmes aquatiques, la concentration en
cuivre varie de 0,2 à 30 µg/L dans la colonne d’eau, mais elle est généralement
inférieure à 5 µg/L (Willis & Bishop, 2016)
L’écosystème marin est également contaminé par des métaux-traces non essen-

tiels tels que l’argent (Ag). L’Ag+ s’est avéré être l’un des métaux lourds les plus
toxiques pour les invertébrés aquatiques (Lam & Wang, 2006). Les sels d’argent
sont largement utilisés comme agents antimicrobiens, en particulier le nitrate d’ar-
gent (AgNO3) (Mai et al., 2012). Il a été utilisé pendant des décennies dans un
certain nombre d’activités anthropiques, telles que l’exploitation minière et le trai-
tement photographique, et comme biocide et antimicrobien notamment dans les
textiles (Bianchini et al., 2005; Suárez et al., 2010; Behra et al., 2013; Zhang et al.,
2014). La concentration d’argent dans l’eau varie de 0,01 µg/L dans les zones non
polluées à 0,01-0,1 µg/L dans les zones urbaines et industrialisées. Des concentra-
tions beaucoup plus élevées (8,9 µg/L) ont été mesurées dans la baie de Galveston,
aux États-Unis » et jusqu’à 260 µg/L près des rejets de déchets de fabrication pho-
tographique (Howe & Dobson, 2002).
Les études sur les interactions toxiques des métaux lourds ont révélé l’existence

d’effets additifs, d’effets synergiques et d’effets antagonistes (Wu et al., 2008). En
outre, le réchauffement climatique représente un stress supplémentaire pour les
écosystèmes côtiers. Les températures de l’eau de surface devraient augmenter no-
tamment dans les prochaines décennies entre 1,4 °C et 3,1 °C et entre 2,6 °C et 4,8
°C selon les simulations RCP 6.0 et RCP 8.59 du GIEC (IPCC, 2014) et auront
un impact sur la vie marine si le stress thermique approche ou dépasse les limites
de la tolérance thermique (Hofmann & Todgham, 2010). La reproduction des in-
vertébrés marins est très sensible à la température, un facteur clé pour le frai et le
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développement des gamètes et des larves d’invertébrés (Thorson, 1950). Les inver-
tébrés aquatiques sont particulièrement sensibles aux fluctuations de température
en raison de leur caractère ectotherme (Pat et al., 2000).
Parmi les espèces marines, la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis

est très utilisée dans les programmes de surveillance environnementale. En raison
de leur large distribution, de leur mode de vie sessile, de leur alimentation par
filtration et de leur tolérance à une large gamme de conditions environnementales,
cette espèce a été largement utilisée comme organisme sentinelle pour la biosur-
veillance de la pollution marine (Banni et al., 2007; Viarengo et al., 2007). La
tolérance de M. galloprovincialis vis-à-vis les polluants chimiques diffère selon les
stades de vie, mais les stades embryo-larvaires sont les plus sensibles (His et al.,
1999b). Les réponses biochimiques, physiologiques et moléculaires des adultes ou
des juvéniles de M. galloprovincialis aux facteurs de stress environnementaux ont
déjà été bien documentées (LeBlanc et al., 2005; Attig et al., 2014b; Banni et al.,
2014a,b).
Bien que les tests embryo- larvaires de toxicité aigüe sur les mollusques bivalves

soient largement utilisés pour évaluer la toxicité chimique et la qualité de l’eau ou
des sédiments (His et al., 1999b; Geffard et al., 2001a; Beiras & Albentosa, 2004;
Quiniou et al., 2005; Fabbri et al., 2014a), les données sur les effets des polluants
en combinaison avec d’autres facteurs de stress physico-chimiques sur les premiers
stades de développement des bivalves sont plus limitées (Deruytter et al., 2015).
Cette étude vise à étudier les impacts de l’augmentation de la température et

de la pollution des métaux sur le développement embryo-larvaire de M. gallopro-
vincialis. Le test embryo-larvaire sur M. galloprovincialis a été utilisé pour (1)
évaluer l’effet d’une augmentation modérée de la température de l’eau sur le déve-
loppement embryonnaire, (2) déterminer l’embryotoxicité du cuivre et de l’argent
seuls et en mélange et (3) et d’étudier l’exposition combinée aux métaux et à
l’augmentation de la température.

4.2 Protocole expérimental

4.2.1 Produits chimiques utilisés et eau de mer

Le sulfate de cuivre (CuSO45H2O, CAS 7758-99-8, 99,999 %) et le nitrate d’ar-
gent (AgNO3, CAS 7761-88-8, 99,999 %) étaient de qualité analytique et ont été
achetés auprès de Sigma-Aldrich (St. Quentin Fallavier, France). L’eau de mer a
été prélevée dans le Banc d’Arguin (Baie d’Arcachon, sud-ouest de la France). Im-
médiatement après l’échantillonnage, on a filtré l’eau de mer en utilisant un filtre
à membrane de pores de 0,22 µm et on l’a stockée à 4 °C dans l’obscurité.
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4.2.2 Analyses physique et chimique
Le niveau d’oxygène dissous, la salinité et le pH de l’eau ont été mesurés pour

chaque condition. Les solutions de contamination ont été analysées chimiquement
pour confirmer les concentrations de métaux. Des aliquotes de solutions mères, des
solutions de contamination et d’eau de mer filtrée (FSW), de 50 mL chacune, ont
été acidifiées à 5 % (v/v) avec de l’acide nitrique (acide Nitrique à 65 %, Fluka).
Tous les échantillons ont été analysés par Spectrométrie d’émission optique couplée
au plasma inductif (ICP-OES 720, Agilent Technologies) à l’exception de l’eau
de mer de référence et de la dose testée la plus faible d’Ag et de Cu qui ont été
analysées par spectrométrie d’absorption atomique à four (Varian SpectrAA 240Z,
Agilent Technologies, Clara, USA). Les détails des analyses ont été décrits dans la
partie Bases méthodologiques.

4.2.3 Les essais de toxicité
Des solutions mères de cuivre (250 mg/L) et d’argent (100 mg/L) ont été pré-

parées dans de l’eau Milli-Q et stockées à 4 °C. Deux séries indépendantes d’ex-
périences ont été réalisées : pour mesurer l’effet d’un métal seul, des aliquotes de
cuivre (0,5, 5, 15, 50 et 500 µg/L) et d’argent (0,1, 1, 3, 10, 30 et 100 µg/L) ont été
préparées par dilution de la solution stock dans l’eau de mer. Dans une deuxième
série d’expériences, des mélanges binaires équi-toxiques ont été préparés en mé-
langeant le Cu et l’Ag à leurs concentrations efficaces EC5, EC10, EC25 et EC50.
On a utilisé l’eau de mer filtrée comme témoin négatif.
Des adultes M. galloprovincialis d’Espagne (moules d’élevage) ont été induits à

frayer par stimulation thermique. Les moules sont placées alternativement pendant
30 minutes dans un bain d’eau froide (15 °C) puis dans un bain d’eau chaude (20
°C). Dès l’émission de leurs gamètes, les géniteurs ont été isolés dans des béchers
en verre contenant 250 ml d’eau de mer filtrée. La qualité des gamètes a été évaluée
sous microscope puis ils ont été tamisés séparément pour éliminer les débris. La
fécondation a lieu par ajout de quelques millilitres de la solution de sperme dans
la solution contenant les ovocytes. Le test embryo-larvaire de toxicité utilisé dans
la présente étude a été décrit en détail par (His et al., 1999b; Quiniou et al., 2005;
AFNOR, 2009).
Le succès de la fécondation a été vérifié sous microscope et seuls des lots ayant

un succès de fécondation supérieur à 90 % ont été utilisés. Les œufs ainsi fécondés
et ayant entamé leur première division sont répartis dans des micro-plaques de 24
puits (Cellstar, Greiner Bio-one) contenant les différents milieux à tester à raison
de 2 ml par puits et quatre réplicats par condition étudiée. Le nombre maximal
d’embryons par puits est 250 à 300 embryons. Chaque condition est répliquée au
minimum trois fois avec trois couples différents. Les micro-plaques contenant les
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embryons dans les différentes solutions de contaminant sont ensuite placées dans
des enceintes thermo-régulées à l’obscurité pendant 48h jusqu’à atteindre le stade
larve-D. Pour l’effet des métaux seuls les micro-plaques ont été incubées à 18, 20,
22 et 24 °C et pour l’effet de mélange seulement à 18, 20 et 22 °C. Après 48h
d’incubation, 25 µl de formol à 37 % est ajouté par micro-puits pour stopper le
développement. Le pourcentage de larves-D malformées (les arrêts de développe-
ment et les larves présentant des défauts de développement) a été déterminé par
l’observation et le dénombrement directe de 100 larves sous un microscope inversé
(à un grossissement de 400X) équipé d’un appareil photo numérique et un logi-
ciel d’acquisition d’image (Nikon, Inverted Microscope Eclips, TS 100/TS100-F,
TS100LED MV/TS100 LED-F MV). Selon AFNOR (2009), le test est validé et
les résultats sont considérés comme exploitables si les conditions suivantes sont
satisfaites : (1) le pourcentage de larves-D normale était égale ou supérieure à 80%
pour les conditions témoins (incubés seulement dans de l’eau de mer filtrée) (Qui-
niou et al., 2005) et (2) la CE50 du CuSO45H2O exprimée en Cu2+ est comprise
entre 6 et 16 µg/L. Quatre répétitions analytiques ont été réalisées pour chaque
condition et chaque expérience a été répétée trois fois en utilisant trois couples
différents de géniteurs.

4.2.4 l’analyse des données :
Pour l’analyse de l’effet dose-réponse et le calcul des ECx, les données ont été

transformées en pourcentage de malformation nettes selon la formule d’Abbott :

Percent net abnormalities =
(% treatment abnormal − % control abnormal)

100 − % control abnormal
∗ 100

Les courbes dose-réponse et le calcul de la concentration efficace (ECx) pour les
deux métaux et les mélanges ont été déterminés à l’aide du logiciel REGTOX pour
Microtox Excel ™ (macro MS Excel REGTOX EV7.0.5.xls). Le logiciel REGTOX
est disponible en ligne sur : http : //Eric. Vindimian.9online.fr/ (Vindimian, 2005)
utilise une fonction sigmoïde (modèle Hill) pour tracer les courbes dose-réponse. La
concentration efficace CEx est définie comme la concentration efficace de toxique
provoquant x % de malformation larvaire. Pour le mélange, les unités toxiques
(TU) ont été calculées en utilisant les formules suivantes :

• TUi = Ci / EC50i
• TUsum = Σ Ci / EC50i
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Ci est la concentration de chaque toxique dans le mélange à 50 % de réponse
et EC50i la concentration efficace 50% pour chaque toxique testé individuellement
(Sprague & Ramsay, 1965). Selon (Broderius et al., 1995), si TUsum égal à 1 ±
0,2, l’interaction est considérée comme additive, si TUsum < 0,8 l’interaction est
synergique et si TUsum > 1,2 l’interaction est antagoniste.
Toutes les données sont exprimées en moyenne ± écart-type (ET). Les pour-

centages ont d’abord été transformés avec la fonction P’= arc sinp. P correspond
aux données brutes (% d’anomalies) (Legendre & Legendre, 1998). Comme les
données ne sont pas normalement distribuées (p> 0,05, test de Shapiro-Wilk), les
comparaisons statistiques ont été effectuées par le test non paramétrique de Krus-
kal Wallis. Les différences entre les conditions ont ensuite été testées en utilisant le
test post hoc de Kruskal (équivalent du test de Tuckey HSD pour les données non
paramétriques). Les différences ont été considérées comme significatives lorsque p
<0,05.

4.3 Résultats

4.3.1 Paramètres physico-chimiques
Au cours de l’expérience, la valeur moyenne de salinité était de 31,2 ± 0,16

(u.s.i), les niveaux de saturation en oxygène variaient de 99 % à 103,3 % et le pH
variait de 7,9 à 8,01. Aucune variation significative du pH et de l’oxygène dissous
des FSW n’a été mesurée pendant l’essai.
Le Cu et l’Ag ont été mesurés dans les milieux d’étude, et les concentrations

sont globalement proches des concentrations nominales à l’exception de la plus
faible dose testée de Cu (Tableau 4.1). Pour cette raison, toutes les valeurs CEx
et TU ont été exprimées en utilisant des concentrations nominales.

4.3.2 Effet de la température sur le développement
embryo-larvaire de moule Mytilus galloprovincialis

L’effet de la température sur le développement embryo-larvaire des moules est
présenté dans la Figure 4.3.1. Le taux de malformation minimal (12,6 ± 1,6 %)
a été obtenu à 18 °C. A 20 °C, le taux d’anomalies a atteint 16,7 ± 2,1 %, mais
n’était pas significativement différent de 18 °C. En revanche, le taux de larves
anormales a augmenté significativement (p < 0,05) à 22 °C (67,1 ± 1,8 %) pour
atteindre 100 % à 24 °C.
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Table 4.1 – Concentrations de cuivre et d’argent dissous dans les solutions de
contamination simples et en mélanges à 18 °C.

Concentration Ag+ (µg/L) Concentration Cu2+ (µg/L)
Nominale Mesurée Récupération

(%)
Nominale Mesurée Récupération

(%)
FSW < LD < LD

Cuivre

0,5 1,49 298
5 4,97 99,4
15 13,73 91,53
50 43,12 86,24

Argent

0,1 < 0,04.10−3

1 1,098 109,8
3 2,847 94,9
10 8,63 86,3
30 25,022 83,4

Mélange
EC5 Cu
+ EC5
Ag

0,88 0,51 57,95 4,8 5,83 121,45

EC10 Cu
+ EC10

Ag

1,47 1,01 68,7 6,67 6,99 104,8

EC25 Cu
+ EC25

Ag

3,11 2,27 72,99 10,83 10,98 101,38

EC50 Cu
+ EC50

Ag

6,58 4,84 73,55 17,6 16,55 94,03

DL : la limite de détection est de 0,04 µg / L pour l’Ag et de 0,5 µg / L pour le Cu, FSW : l’eau de mer filtrée
de référence
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Figure 4.3.1 – Pourcentages (moyenne ± écart-type) de larves D anormales My-
tilus galloprovincialis exposées à différentes températures. Diffé-
rentes lettres indiquent des différences significatives entre les trai-
tements (N = 3, p < 0,05, Kruskal-Wallis)
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4.3.3 Toxicité du cuivre ou de l’argent seul
Les effets embryotoxiques de l’exposition des larvesM. galloprovincialis à chaque

métal pris isolément est illustré à la Fig. 4.3.2-A pour le cuivre et Fig. 4.3.2-B pour
l’argent. Les deux métaux ont présenté un effet dose-dépendant significatif sur le
développement embryo-larvaire (augmentation du taux de larves-D malformées
avec l’augmentation de la concentration en métal).
On a observé une embryotoxicité significative (p < 0,05) à partir de la concen-

tration la plus faible de Cu (0,5 µg/L) et d’Ag (1 µg/L) avec respectivement 23,9
% et 19,7 % de larves D anormales. À 50 µg/L de cuivre et 30 µg/L d’argent, le
pourcentage d’anomalies atteint 100 % avec principalement des arrêts de dévelop-
pement. Les valeurs différentes de concentration efficace (CEx) des deux métaux
ont été calculées et présentées dans le tableau 4.2. L’argent s’est révélé plus toxique
que le cuivre avec une CE50 à 48 h et 18 °C de 6,58 µg/L (5,65 - 7,23) et 17,6 µg
/L (12,49 - 17,72) respectivement.
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Figure 4.3.2 – Pourcentages (moyennes ± écart-type) des larves D anormales
après exposition des embryons de Mytilus galloprovincialis à diffé-
rentes concentrations de cuivre (Cu2+) (A) ou d’argent (Ag+) (B)
et à différentes températures. (N = 3, p < 0,05, Kruskal-Wallis).
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Table 4.2 – Valeurs des CE50-48 h (µg/L) avec des intervalles de confiance à
95 %, CE5, CE10, CE20, CE25 de cuivre et d’argent seuls à des
températures différentes.
Température CE50 CL 95% CE5 CE10 CE15 CE20 CE25

Cuivre
(µg/L)

18 °C 17,6 (12,49 – 17,72) 4,8 6,67 8,18 9,54 10,83
20 °C 16,28 (12,01 – 16,42) 3,92 5,63 7,04 8,33 9,8
22 °C 8,64 (6,44 – 10,8) 3,18 4,09 4,8 5,4 5,95

Argent
(µg/L)

18 °C 6,58 (5,65 – 7,23) 0,88 1,47 2,01 2,55 3,11
20 °C 3,86 (2,94 – 4,04) 0,82 1,21 1,55 1,86 2,17
22 °C 2,34 (1,86 – 2,8) 0,52 0,77 0,97 1,16 1,34

4.3.4 Toxicité du mélange Cu-Ag
Les effets combinés de l’exposition simultanée des embryons de moules au cuivre

et à l’argent sont présentés à la Figure 4.3.3. Une augmentation significative du
pourcentage de larves-D malformées (p < 0,05) a été observée avec des concentra-
tions croissantes du mélange Cu-Ag à 18 °C. La TUsum calculé pour un mélange
équi-toxique de Cu et Ag a donné une valeur de 1,1 indiquant un effet additif des
deux métaux (Tableau 4.3).
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Figure 4.3.3 – Pourcentages (moyennes ± écart-type) de larves D anormales de
Mytilus galloprovincialis exposées à différentes concentrations de
mélanges de Cu-Ag à trois températures. Différentes lettres in-
diquent des différences significatives entre les traitements (N = 3,
p < 0,05, Kruskal-Wallis).
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4.3.5 Influence de la température sur la toxicité des métaux
L’impact de la température sur la toxicité des métaux a été estimé en analysant

la courbe dose-réponse et en calculant les CE50. Le calcul n’a pas été effectué pour
le mélange à 22 °C en raison du niveau élevé d’anomalies larvaires (environ 80%)
dans tous les groupes (figure 4.3.3). L’élévation de la température a considérable-
ment augmenté la toxicité des deux métaux testés individuellement, comme l’a
prouvé la diminution marquée de la CE50 (tableau 4.3). La CE50 pour le mélange
était également beaucoup plus faible à 20 °C (8,06 µg/L) comparativement à 18
°C (13,97 µg/L). En outre, la valeur TUsum pour le mélange a également diminué
de 1,1 à 18 °C à 0,85 à 20 °C. Au total, ces résultats indiquent clairement qu’une
légère élévation de la température de l’eau augmente la sensibilité des larves de
moules à la toxicité des deux métaux testés.

4.4 Discussion :
Récemment, de nombreuses études se sont intéressées à l’impact du réchauffe-

ment climatique et l’augmentation de température sur la physiologie des inverté-
brés marins (Hallare et al., 2005; Tomanek, 2010; Byrne, 2011; Callaway et al.,
2012; Banni et al., 2014a,b). En raison de leur développement incomplet et de
leur taux mitotique et métabolisme élevés, les stades précoces de la vie sont beau-
coup plus sensibles que les adultes aux effets sub-létaux de la température, ce qui
augmente la probabilité d’anomalies (Byrne & Przeslawski, 2013). Cette étude est
l’une des premières à démontrer que l’augmentation des températures a un im-
pact négatif sur le stade larvaire de M. galloprovincialis. Au total, nos résultats
indiquent que, dans nos conditions contrôlées de laboratoire, les stades précoces de
développement de M. galloprovincialis sont très sensibles à une élévation modérée
de la température de l’eau et que des valeurs supérieures à 22-23 °C nuisent au
développement embryonnaire normal de ces moules.
Plusieurs études ont montré que les premiers stades de vie des bivalves sont

également très sensibles à l’exposition aux métaux traces (Nadella et al., 2009;
Prato & Biandolino, 2010; Gamain et al., 2016b). À ce jour, aucune donnée n’est
disponible pour l’Ag. Pour le Cu, Fabbri et al. (2014a) ont indiqué une valeur de
CE50 de 8,7 µg/L, tandis que Prato & Biandolino (2010) ont obtenu une valeur
plus élevée à 40 µg/L pour la même espèce.
Le Cu est un élément essentiel dont les organismes marins ont besoin à des ni-

veaux faibles, mais il s’avère très toxique en excès (Viarengo et al., 1988; Deb &
Fukushima, 2007b; Gomiero & Viarengo, 2014). Dans la présente étude, l’embryo-
toxicité (p <0,05) du cuivre a été observée à partir de la plus faible concentration
testée (0,5 µg/L), et a augmenté avec l’augmentation de la concentration en Cu.
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Des résultats similaires ont été obtenus chez des embryons de Mytilus trossolus
(Fitzpatrick et al., 2008) et Crassostrea gigas (Mai et al., 2012; Gamain et al.,
2016a,b). Dans le cycle de vie de Mytilus edulis, le stade embryonnaire s’est révélé
être le stade le plus sensible au cuivre (Hoare et al., 1995a,b). Cela s’explique, au
moins en partie, par son taux métabolique élevé et la grande sensibilité des enzymes
aux dommages oxydatifs. En effet, toute altération de l’activité enzymatique peut
considérablement altérer certaines voies métaboliques et réduire le développement
et la survie (Fitzpatrick et al., 2008). Il est intéressant de noter que la plus faible
concentration d’effet observé pour le Cu est obtenue à 0,5 µg/L est similaire ou
même inférieure aux valeurs de concentration actuellement retrouvées le long des
côtes européennes (0,04-4,8 µg/L) (Tueros et al., 2008).
À notre connaissance, ce travail est le premier à évaluer l’embryotoxicité de

l’Ag+ sur la moule méditerranéenne. Les résultats de la présente étude confirment
la forte toxicité de ce métal sur les invertébrés aquatiques. La littérature ne contient
que très peu d’études sur la toxicité de l’argent chez les stades embryonnaires des
invertébrés aquatiques tels que les bivalves et les oursins (tableau 4.4).

Table 4.4 – Toxicité de l’argent (EC50 en µg/L) chez les embryons et les larves
de différents invertébrés aquatiques.

Espèces Critère de
toxicité

Concentration
Ag (µg/L)

Références

Spisula
solidissima

1h-EC50 post
fécondation

18 (Zoto & Robinson,
1985)

48h-CE50 14
Mercenaria
mercenaria
(embryon)

48h-CL50 21 (Calabrese et al.,
1977)

Rana pipiens
(embryon) CE50 10 (Zuiderveen &

Birge, 1996)
Crassostrea

virginica
(embryon)

48h-LC50 5,8 (Calabrese et al.,
1977)

Danio rerio CE50 6 jours
post

fécondation

34 (Ašmonaitė et al.,
2016)

Mytilus
galloprovincialis 48h-CE50

(larve-D)
6,6 Présent travail

L’effet de l’argent ionique sur les larves de moules a été détecté à des concentra-
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tions plus faibles que pour la plupart des autres espèces aquatiques, à l’exception
de C. virginica. Quoi qu’il en soit, ces concentrations sont beaucoup plus élevées
que celles actuellement observées dans les zones marines et estuariennes qui sont
généralement inférieures à 30 ng/L (Barriada et al., 2007).

Le milieu marin est soumis à un mélange de substances toxiques qui peuvent
interagir pour produire des effets nocifs chez les organismes aquatiques. Les effets
combinés des mélanges de polluants peuvent être qualifiés de synergiques, antago-
nistes ou additifs. Nos résultats sont cohérents avec ceux de Martin et al. (1981)
qui ont démontré que le cuivre et l’argent interagissent de manière additive sur le
développement embryonnaire de l’huître Pacifique C. gigas. Les effets des métaux
en mélange sont beaucoup plus complexes que le métal unique et de nombreuses
hypothèses peuvent expliquer ces résultats divergents. Le mode d’action du cuivre
et de l’argent a déjà été documenté (Le et al., 2013; Liu et al., 2014). Il a été signalé
que le cuivre affectait la perméabilité de la membrane en augmentant le potentiel
de la membrane et en bloquant les canaux ioniques. A des concentrations faibles,
les ions argent agissent en bloquant le canal K+ et à des concentrations plus im-
portantes, ils augmentent la perméabilité membranaire (Coskun et al., 2012). Ceci
peut expliquer les effets interactifs observés entre les ions Cu et Ag agissant de la
même manière en affectant la perméabilité membranaire et les canaux ioniques.
De plus, la toxicité du mélange Cu-Ag peut dépendre des concentrations et com-
binaisons des métaux (Le et al., 2013; Liu et al., 2014). Selon Lucas & Horton
(2014), l’argent a un impact plus important lorsqu’il est combiné avec une faible
concentration de cuivre ; si non, le cuivre a des effets délétères prédominants.

L’effet de la température sur la sensibilité des organismes aquatiques aux pol-
luants a déjà été documenté dans le contexte écotoxicologique (Cairns et al., 1975;
Tomanek, 2010; Banni et al., 2014a,b). Cependant, seules quelques études ont dé-
crit les effets interactifs entre la température et l’exposition aux métaux à l’état
de traces au début de la vie des bivalves. Il a été démontré que chez les inver-
tébrés comme chez les vertébrés, l’interaction température-métal suit une courbe
croissante, ainsi l’augmentation de la température tend à augmenter la toxicité
des métaux sur les organismes (Cairns et al., 1975). Bat et al. (2000) ont noté
que la mortalité de Gammarus pulex était augmentée avec l’augmentation des
concentrations en cuivre et de la température. Sokolova & Lannig (2008) ont émis
l’hypothèse que l’augmentation de la sensibilité des organismes aux métaux à des
températures élevées pourrait résulter de l’augmentation de leur solubilité dans
l’eau et donc de la biodisponibilité des métaux et de l’augmentation de la conta-
mination par l’augmentation du métabolisme. Cependant, Attig et al. (2014a) ont
fourni des preuves de la réduction de la fréquence ventilatoire chez M. galloprovin-
cialis exposée à des températures plus élevées, affectant ainsi le taux d’absorption
des contaminants.
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4.5 Conclusion
La présente étude fournit les premières preuves sur la sensibilité des premiers

stades de vie de la moule méditerranéenne M. galloprovincialis à la température de
l’eau et à la pollution par l’argent. Une embryotoxicité significative a été observée
après exposition à une faible augmentation de température et à des concentrations
modérées d’argent et de cuivre. Combiner l’exposition à un faible accroissement
de la température de l’eau et à une pollution métallique modérée pourrait affecter
les limites de tolérance et nuire au développement et la reproduction de M. gal-
loprovincialis. Nos données doivent être soigneusement considérées compte tenu
de l’augmentation probable de la contamination des métaux et de la température
des eaux dans la zone intertidale de la mer Méditerranée du fait du réchauffement
climatique.
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Chapitre 5

Étude du niveau du stress oxydatif
chez les stades de vie précoces de
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Chapitre 5 Étude du niveau du stress oxydatif chez les stades de vie précoces de
Mytilus galloprovincialis exposés au cuivre, à l’argent et à un stress thermique
modéré.

5.1 Introduction

Les estuaires et les eaux côtières sont particulièrement menacés par la pollution
anthropique. Les métaux lourds représentent l’une des formes les plus répandues
et les plus graves de contamination de l’environnement (Devi et al., 1996).
Le cuivre (Cu) est un métal essentiel qui peut être nocif lorsqu’il est présent

en quantités excessives dans l’écosystème (White & Rainbow, 1985). Le Cu est
largement utilisé dans l’agriculture comme fongicide (Okoro et al., 2011). Il est
également utilisé comme biocide dans les peintures anti-salissures (Okoro et al.,
2011). Le programme de l’Union européenne intitulé Évolution de l’écosystème
marin dans un environnement en évolution a déterminé que le cuivre est rejeté
dans le milieu marin en grande quantité et qu’il est présent à des concentrations
élevées le long de la côte ainsi que dans la colonne d’eau de mer. Sa concentration
est souvent particulièrement élevée dans les sédiments (28-233 µg/g) (Haynes &
Loong, 2002) et dans les eaux interstitielles (Cevik et al., 2008; Negri et al., 2013).
De plus, le Cu s’est révélé très toxique pour les organismes aquatiques, y compris
les embryons d’invertébrés (Manzl et al., 2004; Nadella et al., 2009; Mai et al.,
2012; Gamain, 2016).
Au cours des dernières décennies, la contamination à l’argent (Ag) a bénéficié

d’une attention croissante en raison de ses diverses applications industrielles en
tant que biocide, agent antimicrobien dans l’habillement, les produits d’entretien,
les cosmétiques et les produits d’hygiène personnelle (Luoma, 2008). L’argent est
un métal d’une grande importance pour l’environnement qui s’est avéré avoir des
effets toxiques aigus et à long terme sur les organismes aquatiques tels que les
microorganismes (Fabrega et al., 2011), les invertébrés (Wang & Rainbow, 2005),
particulièrement les bivalves (Gomes et al., 2013) et les poissons (Bruneau et al.,
2015). En plus de la production directe de radicaux libres, on soupçonne que l’Ag
est à l’origine de l’appauvrissement du système antioxydant (Carlson et al., 2008)
et doit donc être considéré, à ce titre, comme un agent pro-oxydant.
L’une des principales craintes de la société actuelle est le changement climatique.

Les projections climatiques actuelles prévoient des changements importants dans
la chimie des océans et une augmentation de la température de l’air et des océans
d’ici 2100. Les températures des eaux de surface devraient augmenter au cours
des prochaines décennies entre 1,4 °C et 3,1 °C et entre 2,6 °C et 4,8 °C selon
les simulations du GIEC RCP 6.0 et RCP 8.5 respectivement (Ipcc, 2007; IPCC,
2014).
On sait que les métaux lourds et le stress thermique accroissent la production

d’espèces réactives de l’oxygène (EROs) dans les cellules (Abele et al., 2002; Gill
& Tuteja, 2010), augmentant ainsi le risque de dommages oxydatifs. La formation
des EROs et les dommages induits sont combattus par des défenses antioxydantes
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cellulaires comprenant diverses enzymes antioxydantes telles que la superoxyde
dismutase (SOD), la catalase (CAT), la glutathion peroxydase (GPx), ainsi que
des protéines de faible liaison moléculaire telles que les métallothionéines et le
glutathion qui fonctionnent comme des chélateurs de radicaux (Livingstone, 2001;
Dondero et al., 2005).
Les mollusques, en particulier le genreMytilus spp, sont utilisés depuis les années

1970 dans les programmes de surveillance pour évaluer la contamination des eaux
marines côtières ainsi que les effets biologiques induits (Viarengo et al., 2007; Banni
et al., 2009; Canesi et al., 2011). Toutefois, les embryons et les larves d’invertébrés
marins sont beaucoup plus sensibles aux substances toxiques que les juvéniles ou
les adultes (Ringwood, 1991; His et al., 1999a), et ont souvent été utilisés pour
l’évaluation de la pollution marine (His et al., 1999a; Geffard et al., 2001b; Mai
et al., 2012).
La présente étude a deux objectifs principaux. Dans un premier temps, et sur

la base des séquences d’ADN disponibles pour M. galloprovincialis, les niveaux
d’expression de onze gènes sélectionnés impliqués dans la réponse antioxydante et
dans la transcription des gènes ont été mesurés par PCR quantitative : la catalase
(cat) ; la superoxyde dismutase cytosolique (sod), la glutathion s-transférase (gst),
les variantes du gène de la métallothionéine (mt-10 et mt20), les variantes des
protéines de choc thermique (hsp 27, hsp 70, hsp 90, calréticulin et fk506) et les
gènes impliqués dans la transcription (ribol12 et ribos27). Deuxièmement, nous
avons cherché à étudier les effets des concentrations sublétales du Cu et de l’Ag
sur trois enzymes de stress antioxydant, les activités CAT, SOD et GST ainsi
que l’accumulation des métallothionéines et de Malondialdehyde (MDA) dans les
larves D de la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis.

5.2 Protocole expérimental

5.2.1 Conditions d’exposition

L’évaluation de l’effet toxique des deux métaux modèles, cuivre et/ou argent, a
été réalisée en utilisant une concentration de cuivre CE20 Cu = 9,54 µg/L ; une
concentration d’argent CE20 Ag = 2,55 µg/L et un mélange des CE10 des deux
composés : CE10 Cu = 6,67 µg/L + EC10 Ag = 1,47 µg/L. L’effet de l’augmen-
tation de température, chez les premiers stades de développement de la moule, a
été évalué en réalisant les expositions à trois températures différentes : 18 (tem-
pérature optimale de développement pour M. galloprovincialis) ; 20 et 22 °C. Le
choix de ces conditions a été expliqué dans la partie Bases Méthodologiques.
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5.2.2 Analyses réalisées
Les solutions de travail ont été analysées chimiquement pour confirmer les concen-

trations en métaux. Des aliquotes des solutions de contamination et d’eau de mer
de référence, de 50 ml chacune, ont été acidifiées avec de l’acide nitrique final à 5
% (acide nitrique 65 %, Fluka) et stockées à 4 °C jusqu’à l’analyse.
Le contenu en Ag et Cu a été mesuré dans les larves-D après 48h d’exposition.

Environ 600 000 larves ont été utilisées issues de trois couples de géniteurs (Tableau
5.1).
Le niveau d’expression génique a été étudié chez des larves-D (48h d’exposition)

de 4 couples (4 réplicats biologiques). Environ 40 000 larves ont été utilisées par
réplicat et 4 expositions indépendantes ont été effectuées en utilisant les embryons
d’un seul couple à chaque fois (Tableau 5.1).
Les analyses biochimiques ont été réalisées chez des larves-D (48h d’exposition)

de 3 couples (3 réplicats biologiques). Environ 560 000 larves ont été utilisées par
réplicat et 3 expositions indépendantes ont été effectuées en utilisant les embryons
d’un seul couple à chaque fois (Tableau 5.1).
Les procédures de prélèvement et de conservation des larves ainsi que les diffé-

rentes analyses ont été réalisées comme décrites dans la partie Bases Méthodolo-
giques.

5.2.3 Choix des gènes étudiés
Au vu des effets toxiques du cuivre, de l’argent et de la température mis en

évidence chez les stades embryo-larvaires de M. galloprovincialis (voir chapitre 4),
18 gènes cibles ont été choisis, en fonction des séquences codantes disponibles sur les
bases de données, pour évaluer leurs effets au niveau des processus cellulaires dont
11 gènes sont impliqués dans les processus de stress oxydatif et de la transcription
des gènes :
• cat : est une hémoprotéine qui est produite dans les peroxysomes et agit en

décomposant le H2O2 en H2O et O2.
• sod : correspond à une famille de métallo-enzyme (contenant Cu, Zn, Fe, ou

Mn), connue pour convertir l’anion superoxyde en peroxyde d’hydrogène (H2O2).
• gst : est une enzyme de biotransformation de phase II qui catalyse, au niveau

du cytosol, la réaction de conjugaison des xénobiotiques à caractère électrophile et
de leurs métabolites avec un ligand endogène polaire qui est le glutathion (GSH).
•mt-10 : une protéine de ménage qui est régulée principalement par des métaux

essentiels.
• mt-20 : joue un rôle dans la détoxication des métaux et comme protéine

antioxydante. Elle est induite préférentiellement par des ions toxiques
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• hsp90 : fait partie des protéines de choc thermique de hauts poids moléculaire.
Elles interviennent comme protéines chaperonnes lors de la traduction des ARNm
en stabilisant et en empêchant un repliement hâtif des protéines. Lors d’un choc
thermique, les HSP90 sont synthétisées abondamment et se lient aux séquences
hydrophobes des protéines partiellement dénaturées.
• hsp70 : fait partie des protéines de choc thermique de hauts poids moléculaire.

La fonction générale de ces protéines est d’assurer le bon repliement des protéines.
Les protéines HSP-70 qui sont synthétisées constitutivement sont responsables du
repliement adéquat des protéines nouvellement synthétisées.
• hsp27 : fait partie de la famille des protéines de choc thermique de faible

poids moléculaire (HSPs) la plus largement décrite dans la littérature. C’est l’une
des HSPs les plus induites en réponse à un stress cellulaire.
• calreticuline (crt) : une protéine résidente du réticulum endoplasmique.

La crt est généralement considérée pour remplir deux fonctions principales : la
première en tant que modulateur du calcium intracellulaire et la deuxième en tant
que chaperonne pour les glycoprotéines nouvellement synthétisées, y compris la
classe I du complexe majeur d’histocompatibilité (CMH I) et la plupart des autres
protéines immunitaires.
• fk506 : une classe d’enzyme peptidyl-prolyl cis/trans isomérase, dont cer-

taines peuvent également fonctionner comme chaperons moléculaires.
• ribol12 : joue un rôle clé dans la synthèse des protéines. Elle est nécessaire

pour l’initiation de la traduction, l’élongation et la terminaison de la synthèse des
protéines.
• ribos27 : la protéine S27 ribosomale semble être impliquée dans la liaison

ARN-ADN et peut influencer la transcription génétique
• cathepsine : une protéase localisée dans les lysosomes qui participe à l’hy-

drolyse des protéines introduites dans la cellule par phagocytose ou pinocytose.
• trypsine : la trypsine est une peptidase, importante pour la digestion des

protéines.

5.2.4 Analyses statistiques

Le logiciel Statistica version 6.0, (Statsoft, Inc. 2002) a été utilisé pour l’analyse
statistique. L’homogénéité de la variance (test de Levene) et la normalité de la
distribution (Shapiro-Wilk) ont été vérifiées. Ces conditions étant respectées, les
analyses statistiques ont été effectuées par analyse de variance (ANOVA). Les
différences entre les conditions testées ont ensuite été effectuées en utilisant le test
post hoc de Tukey.
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5.3 Résultats

5.3.1 Concentration en cuivre et en argent dans l’eau
Pour la contamination avec un métal unique, les concentrations mesurées en

argent sont dans les limites de 158 et 178 % des concentrations nominales alors
que les concentrations mesurées en cuivre varient de 97 % à 120 %. Pour la conta-
mination du mélange de métaux, les concentrations d’argent mesurées variaient de
92 à 99 % et le cuivre de 97 à 123,6 % (Tableau 5.2).

5.3.2 Bioaccumulation du cuivre et de l’argent dans les larves
Les concentrations de Cu et d’Ag dans les larves de M. galloprovincialis après la

période d’exposition sont indiquées dans le tableau 5.3. Ces concentrations se sont
accrues avec la température avec une bioaccumulation maximale à 20 °C (16,90
µg/g de poids sec pour le Cu et 4,76 µg/g de poids sec pour l’Ag) par rapport à la
condition contrôle 18 °C. En revanche, une diminution du contenu en métaux a été
observée chez les larves exposées à 22 °C, principalement dans les larves exposées
au mélange des deux métaux.

5.3.3 Effets des métaux et du stress thermique sur l’expression
géniques des gènes étudiés

L’analyse de l’expression relatives de 11 gènes différents (cat, Cu/Zn-sod, gst,
mt-10, mt20, hsp27, hsp70, hsp90, calréticulin, fk506, ribol12 et ribos27) a été
réalisée par PCR quantitative en temps réel sur des larves D [transcrits] et les
résultats sont présentés dans le tableau 5.4. On a observé une augmentation signi-
ficative des taux de transcription de cat, de sod, de gst, des deux isoformes de mt,
de hsp70, de hsp90, de ribol12 et de ribos27 à 18 °C chez les larves exposées au
Cu, à l’Ag et à leur mélange binaire par rapport aux témoins à 18 °C. Le niveau
maximal d’expression a été observé chez les larves exposées au mélange (6,88 fois
pour la cat, 5,97 fois pour la sod, 6,42 fois pour gst, 10,74 fois pour la mt-10 et
2,97 fois pour la mt-20). Une induction significative a été observée pour toutes les
cibles lorsque les larves ont été exposées à 20 °C et aux différentes conditions de
contamination. Cependant, à 22 °C, alors que les gènes codant pour les protéines
antioxydantes (cat, sod et gst) présentaient une répression significative en présence
de métaux, les cibles mt-10, mt-20, hsp27, calreticulin et fk506 ont été significa-
tivement induites par rapport au contrôle (18 °C sans apport de métaux). Une
induction significative de ribol12 et ribos27 a été observée à 22 °C sans métaux.
A22 °C et présence du mélange de métaux une répression significative de ribol12,
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Table 5.3 – Accumulation de Cu et d’Ag dans les larves de moule Mytilus gallo-
provincialis exposées au Cu, à l’Ag et à leur mélange avec un gradient
croissant de température.

Température Condition Cu µg/g poids Ag µg/g poids

18 °C

Contrôle 3,38 <DL
Cu 5,85 <DL
Ag 2,1 0,73
Mix 8,33 1,76

20 °C

Contrôle 3,54 <DL
Cu 16,9 <DL
Ag 9,6 4,76
Mix 6,96 2,64

22 °C

Contrôle 2,52 <DL
Cu 9,38 <DL
Ag 9,56 1,22
Mix 4,21 0,83

ribos27, hsp70 et hsp90 a été notée. L’expression de la cathepsine et de la trypsine
demeure significativement induite quel que soit la condition.

5.3.4 Effets des métaux et du stress thermique sur les enzymes
antioxydantes

Les activités des enzymes antioxydantes CAT, SOD et GST ont été évaluées
dans les larves exposées au Cu, à l’Ag et à leur mélange et soumis à un stress
thermique modéré (Figure 5.3.1). A la température physiologique de 18 °C, une
augmentation significative a été enregistrée pour l’activité GST chez les larves ex-
posées à l’Ag et au mélange binaire. Cependant, une inhibition significative a été
observée pour l’activité CAT dans les larves exposées au Cu et au mélange Cu +
Ag. Le stress thermique (20 et 22 °C) sans apport de métal augmente considéra-
blement les activités du GST et de la CAT. L’exposition au Cu seul à 20 et 22
°C induit une augmentation significative de la GST et un retour aux valeurs de
contrôle pour l’activité CAT. L’exposition à l’Ag et au stress thermique induisent
une augmentation significative seulement pour l’activité CAT (22 °C). Les larves
exposées au mélange binaire de Cu et d’Ag et au stress thermique ont montré une
augmentation significative des activités CAT et GST. Pour l’activité SOD, aucun
changement significatif n’a été observé dans les conditions exposées par rapport
au témoin (18 °C sans apport en métal), mais l’exposition au Cu a entraîné une
augmentation significative de l’activité SOD à 18 et 22 °C par rapport au contrôle
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à 18°C.

5.3.5 Effets des métaux et du stress thermique sur
l’accumulation de MDA

Les dommages oxydatifs sur les lipides ont été étudiés par l’évaluation de l’accu-
mulation de MDA dans les tissus des larves (Figure 5.3.2). Aucune augmentation
ni diminution significative n’a été observée dans les différentes conditions d’expo-
sition par rapport au témoin (18 °C sans apport de métal).

5.3.6 Effets des métaux et du stress thermique sur le niveau
des métallothionéines

La teneur totale en protéines Mts a été évaluée chez les larves D exposées au
Cu / Ag et à l’augmentation de température pendant 48 heures (figure 5.3.3). Nos
données montrent que la teneur en Mts a augmenté de manière significative dans
les tissus des larves exposées aux métaux seuls ou en combinaison avec le stress
thermique. La teneur en Mts la plus élevée a été mesurée chez les larves exposées
au mélange Cu et Ag à 22 °C (augmentation de 5,91 ± 0,47 fois par rapport au
témoin). L’exposition au Cu a conduit à une augmentation beaucoup plus élevée
de Mts que l’Ag indépendamment de la température d’exposition.
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Chapitre 5 Étude du niveau du stress oxydatif chez les stades de vie précoces de
Mytilus galloprovincialis exposés au cuivre, à l’argent et à un stress thermique
modéré.

Figure 5.3.1 – Les activités de la protéine CAT (A), SOD (B) et GST (C) dans
les larves D de Mytilus galloprovincialis sont exposées pendant 48
h à Cu, Ag et leur mélange avec un gradient de température (18 °
C, 20 ° C et 22 ° C ). Les données, exprimées en µmole / mn / mg
de protéines pour CAT et GST et SOD (n = 3), ont été analysées
par ANOVA et le test post-hoc de Tukey. * : Différences statis-
tiquement significatives (p <0,01) par rapport au témoin (18 ° C
sans apport de métal). a : Différences statistiquement significatives
(p <0,01) par rapport aux larves exposées à la même exposition
aux métaux à 18 ° C.
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5.3 Résultats

Figure 5.3.2 – Accumulation de MDA dans les larves D de Mytilus galloprovin-
cialis exposées pendant 48 h au Cu, à l’Ag et leur mélange avec un
gradient de températures (18 , 20 et 22 °C). Les valeurs (moyenne
+/- ET) sont exprimées en nmole /mn/mg de protéines (n = 3).
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Chapitre 5 Étude du niveau du stress oxydatif chez les stades de vie précoces de
Mytilus galloprovincialis exposés au cuivre, à l’argent et à un stress thermique
modéré.

Figure 5.3.3 – Variations des niveaux de métallothionéines (moy +/- ET) par
rapport au témoin chez les larves-D de Mytilus galloprovincialis
exposées pendant 48 h au Cu, à l’Ag et leur mélange et à un gra-
dient de température (18, 20 et 22 °C). Les données (n = 4) ont
été analysées par une ANOVA et le test post-hoc de Tukey. * :
Différences statistiquement significatives (p <0,05) par rapport à
la condition témoin (18 °C sans apport de métal). A : Différences
statistiquement significatives (p <0,01) par rapport aux larves ex-
posées à la même concentration de métaux mais à 18 °C.
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5.3 Résultats

5.3.7 Analyse de corrélation entres les variables étudiées
Les corrélations entre les variables chimiques, biochimiques et transcriptomiques

étudiées ont été évaluées par le test de corrélation de Pearson et les résultats sont
présentés dans le tableau 5.5. Nos résultats montrent que la bioaccumulation du
Cu est significativement corrélée avec l’expression génique de mt10 (r= 0,7). L’ac-
tivité catalase est négativement corrélée avec l’expression génique de cat, sod, gst,
hsp70, hsp90 et ribol12. En outre, l’activité GST est positivement corrélée avec
fk506 (r= 0,65). Les métallothionéine sont positivement corrélées avec l’expression
génique de mt10 (r=0,83),mt20 (r=0,62), ribo27 (r=0,66) et cathepsine (r= 0,61).
Les expressions des gènes cat, sod et gst sont fortement corrélées entres elles ainsi
que celles des gènes hsp70, hsp90 et ribol12. L’expression génique de mt10 est po-
sitivement corrélée avec hsp70 (r= 0,67) et hsp90 (r=0,66) alors que l’expression
génique de mt20 est fortement corrélée avec hsp27 (r= 0,79). L’expression génique
de hsp27 est négativement corrélée avec hsp90 (r= -0,61) mais elle est positive-
ment corrélée avec calreticulin (calr) et fk506. L’expression génique de hsp70 est
fortement corrélée avec hsp90 (r= 095) et ribol12 (r= 0,67). Les expressions gé-
niques de calr et fk506 sont fortement corrélées (r=0,94). De même pour ribol12
et ribos27 (r=0,93), ribol12 et la trypsine (r=0,6), ribos27 et la trypsine (r=0,66)
et cathepsine et la trypsine (r=0,89).
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Chapitre 5 Étude du niveau du stress oxydatif chez les stades de vie précoces de
Mytilus galloprovincialis exposés au cuivre, à l’argent et à un stress thermique
modéré.
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Chapitre 5 Étude du niveau du stress oxydatif chez les stades de vie précoces de
Mytilus galloprovincialis exposés au cuivre, à l’argent et à un stress thermique
modéré.

5.4 Discussion :

Des études ont été réalisées pour évaluer les effets de la pollution des métaux
ainsi que le stress thermique sur la réponse de la moule adulte aux niveaux phy-
siologique, transcriptomique, protéomique et métabolique (Gracey et al., 2008;
Tomanek, 2010; Kamel et al., 2012). Cependant, seules quelques études ont été
menées pour l’évaluation de la réponse des stades de vie précoces de Mytilus spp à
ces facteurs de stress environnementaux malgré leur plus grande vulnérabilité par
rapport aux adultes. De plus, à notre connaissance, aucune étude n’a concerné les
effets du stress thermique combiné à l’exposition aux métaux (cuivre et argent)
sur le niveau de stress oxydatif des premiers stades de vie des moules et la déré-
gulation transcriptionnelle des gènes pouvant se produire dans une telle situation.
Pour cela, nous avons mesuré un ensemble d’activités enzymatiques antioxydantes,
l’accumulation des métallothionéines et le niveau de transcription de 11 gènes d’in-
térêt dans les premiers stades de la vie des moules exposées à une concentration
sublétale de Cu et d’Ag avec un stress thermique modéré (18, 20 et 22 °C).
Nos résultats ont clairement montré différents degrés d’accumulation de Cu et

d’Ag dans les tissus des premiers stades de vie des moules en fonction des condi-
tions d’exposition. Nos résultats indiquent une augmentation des niveaux de Cu
et d’Ag ainsi que le gradient de température dans les larves exposées aux compo-
sés individuels. Plusieurs études suggèrent que l’accumulation de métal dans les
mollusques est dose et temps dépendant (Negri et al., 2013; Attig et al., 2014b).
Nos données démontrent que la charge en métaux a diminué de façon significative
chez les larves exposées au mélange de contaminants par rapport au métal seul.
Cette réduction pourrait être considérée comme une stratégie visant à réduire l’ef-
fet négatif de l’accumulation de métal à des températures élevées ou simplement
un effet négatif des facteurs de stress environnementaux sur le taux de filtration
des larves de moules, comme cela a été démontré chez les adultes exposés au nickel
et aux températures élevées (Banni et al., 2014a).
L’exposition au Cu, à l’Ag et au stress thermique a affecté les activités de la

CAT, de la SOD et de la GST. Globalement, l’augmentation des activités en-
zymatiques anti-oxydantes a été enregistrée lors de l’élévation de température.
Cependant, aucun effet n’a été enregistré au niveau de la lipoperoxydation comme
l’indique le niveau de MDA qui n’est pas significativement différent d’une condi-
tion à l’autre. Il est intéressant de noter que l’analyse de l’expression des gènes du
système anti-oxydant (cat, sod et gst) chez les larves exposées aux métaux étudiés
et/ou au stress thermique a montré une tendance à la surexpression de ces gènes.
De plus, bien qu’une diminution significative de l’activité CAT ait été enregistrée
chez des larves exposées au Cu seul ou en combinaison avec l’Ag à 18 °C, une
augmentation significative a été observée pour les activités SOD et GST dans les
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mêmes conditions.
Il est bien connu que le stress thermique peut provoquer un désordre physiolo-

gique chez les animaux, ce qui affecte directement le métabolisme, entraînant l’ac-
cumulation des EROs (Abele et al., 2002; Rajagopal et al., 2005; Verlecar et al.,
2007). Le cuivre et le stress thermique sont des inducteurs puissants du stress
oxydatif (Gomes et al., 2011a; Pytharopoulou et al., 2011a; Negri et al., 2013).
Cependant, à l’inverse des adultes de Mytilus spp exposés au Cu, ce même métal
exerce un effet négatif sur l’activité catalase à 18 °C. Ceci peut suggérer que le Cu
est très toxique pour les premiers stades de la vie des moules, beaucoup plus que
pour les adultes. En effet, la sensibilité des stades précoces de la vie des invertébrés
marins aux facteurs de stress environnementaux tels que les métaux lourds a déjà
été documenté (Ringwood, 1991; His et al., 1999a). Le rétablissement de l’activité
catalase à des températures plus élevées en présence de Cu pourrait être expliqué
par une réponse spécifique au stress thermique telle que suggérée par Gomes et al.
(2011a) et Pytharopoulou et al. (2011a).
En plus de la production directe des radicaux libres, l’Ag est soupçonné d’en-

traîner une déplétion du système enzymatique antioxydant (Skalska & Strużyńska,
2015). En effet, il a été signalé que l’Ag produisait des niveaux faibles mais me-
surables de radicaux libres dans les macrophages alvéolaires(Carlson et al., 2008).
Gomes et al. (2014) ont rapporté une augmentation significative des activités enzy-
matiques anti-oxydantes dans les moules exposées à des concentrations sublétales
d’Ag. De plus il a été documenté que les ions argent induisent une réponse in-
flammatoire dans le foie des médaka japonais exposés, avec pour corollaire une
augmentation de l’expression des gènes impliqués dans le stress oxydatif (Chae
et al., 2009). Comme d’autres organismes, les moules peuvent contrôler les ni-
veaux croissants des EROs dans leurs tissus en activant leur système de défense
antioxydant cellulaire, composé à la fois de composants enzymatiques et non en-
zymatiques. La voie enzymatique consiste à produire des enzymes protectrices des
EROs, telles que la SOD qui transforme les anions superoxyde en H2O2 puis la
catalase qui dégrade l’H2O2en H2O et O2 (Chae et al., 2009). Dans notre étude,
les gènes codant pour les enzymes antioxydantes présentaient un profil d’expres-
sion atypique en fonction du métal ainsi que de la température d’exposition. Cela
peut suggérer une régulation post-transcriptionnelle de l’expression des gènes dans
les tissus des premiers stades de vie des moules exposées à des facteurs de stress
environnementaux.
Dans la présente étude, nous avons également observé une augmentation signi-

ficative de l’accumulation de Mts dans les larves-D de moules exposées au Cu et
à l’Ag ainsi que dans des larves exposées uniquement à un stress thermique. Bien
qu’il soit bien connu que le Cu est un inducteur puissant des métallothionéines, la
corrélation entre l’exposition à l’Ag et l’induction de Mts est encore controversée.
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Néanmoins, Gomes et al. (2014) ont récemment signalé une augmentation sub-
stantielle de la teneur en métalloprotéines dans les branchies des moules adultes
exposées aux ions Ag. De plus, on a signalé que les ions d’argent induisent une
réponse inflammatoire dans le foie de la médaka japonaise exposée, ce qui aug-
mente l’expression des gènes impliqués dans le stress oxydatif (Chae et al., 2009).
L’induction significative des métallothionéines au niveau protéique et au niveau
ARNm dans les larves exposées aux métaux et/ou au stress thermique pourrait
être attribuée à la présence de métaux et des EROs dans les cellules (Viarengo
et al., 1999; Dondero et al., 2005). En fait, le facteur de transcription métallique
1 (MTF-1) fonctionnant comme un capteur de Zn intracellulaire, est responsable
de l’expression basale et médiée par Zn/Cu de MT-1 chez les mammifères (Sadhu
& Gedamu, 1988). Ce facteur de transcription peut fonctionner chez les moules
en tant que détecteur de l’état redox de la cellule, déclenchant une réponse rapide
et spécifique lors de l’apport excessif de métaux lourds ou d’oxydants hautement
électrophiles (Dondero et al., 2005; Banni et al., 2007).

Nos travaux antérieurs (chapitre 4) ont fourni les premières preuves de la sensi-
bilité élevée des stades précoces de la moule méditerranéenne M. galloprovincialis
à l’accroissement de la température de l’eau et à la pollution de l’argent. Nos ré-
sultats suggèrent que la température optimale pour le développement des larves de
moules est de 18 °C (taux de malformations minimal de 12,65 ± 1,6 %). Des effets
embryotoxiques ont été observés après une exposition à une faible augmentation
de température (67,06 ± 1,83 % de malformations à 22 °C) pour atteindre 100 %
de malformations à 24 °C. On a montré que le cuivre et l’argent étaient embryo-
toxiques pour des faibles concentrations de ces deux métaux. Combiner un stress
thermique et un stress chimique écologiquement réalistes pourrait fortement affec-
ter les limites de tolérance et nuire au développement et à la reproduction de M.
galloprovincialis. Les résultats de nos travaux antérieurs, combinés à cette étude,
démontrent la toxicité de l’argent et du cuivre pour le développement embryo-
larvaire des moules et mettent en évidence une probable diminution des capacités
de reproduction de M. galloprovincialis dans les années futures avec l’accroisse-
ment des concentrations en polluants et l’augmentation de la température de l’eau
en raison du réchauffement climatique.

Une hypothèse pour expliquer l’apparition d’altérations du développement pour-
rait être l’impact des facteurs de stress étudiés sur l’organisation du cytosquelette
et/ou sur la formation de la coquille connue pour être directement liée au méta-
bolisme de la chitine (Lockwood et al., 2010). En outre, Negri et al. (2013) ont
montré que le stress thermique (24 °C) et l’exposition au cuivre dans les moules
conduisent à une régulation positive des gènes impliqués dans la protection du cy-
tosquelette. Ils ont également signalé chez les adultes de Mytilus galloprovincialis
une régulation négative des gènes du métabolisme de la chitine lors d’une exposi-
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tion au cuivre et à un stress thermique. Dans les organismes présentant une chitine,
les chitinases sont essentielles au maintien des fonctions normales du cycle de vie
telles que la morphogenèse (Merzendorfer & Zimoch, 2003), la division cellulaire
et l’immunité(Kuranda & Robbins, 1991). Chez les moules et autres invertébrés
marins, les chitinases jouent un rôle majeur dans la digestion et dans le contrôle
des processus de croissance et de remodelage de l’individu.

5.5 Conclusion
Le réchauffement climatique est une menace émergente pour les écosystèmes du

monde entier. Ce travail constitue une première étude pour mieux comprendre
comment une augmentation de la température peut avoir des effets négatifs sur les
premiers stades de vie des organismes marins, en particulier dans les milieux côtiers
soumis à des rejets anthropiques. La présente étude a fourni des indices sur la
transcription précoce des gènes antioxydants ainsi que des Mts après exposition au
Cu, à l’Ag et à stress thermique modéré chez les premiers stades de vie des moules.
De plus, le maintien de niveaux faibles de MDA chez les larves exposées prouve
l’efficacité du système antioxydant pour contrebalancer la production des EROs.
D’autres processus biologiques associés comme le dépôt de chitine et l’organisation
du cytosquelette ainsi que le repliement des protéines pourraient être affectés par
l’exposition aux métaux ou à un stress thermique. Des études complémentaires sont
nécessaires pour établir une image claire de la réponse cellulaire suite à l’exposition
au métal et au stress thermique au début de la vie des moules.
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Chapitre 6 Analyse des effets seuls et combinés de la température, du cuivre et
de l’argent sur le niveau d’altération de l’ADN chez les stades embryo-larvaire de
la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis

6.1 Introduction

Le milieu marin est soumis à de nombreuses pressions anthropiques, en particu-
lier dans les zones côtières et estuariennes. Les divers produits chimiques, biodispo-
nibles pour les organismes, menacent la biodiversité de l’écosystème marin. Suite
à leur pénétration dans l’organisme, les polluants chimiques peuvent exercer diffé-
rents types de toxicités allant du niveau moléculaire à des niveaux physiologiques,
déclenchant des conséquences potentielles à l’échelle individuelle ou communau-
taire (Matthiessen & Law, 2002; Islam & Tanaka, 2004).
Dans les études écotoxicologiques, les analyses sont généralement concentrées

sur quelques effets toxiques et sur un nombre restreint d’individus. La difficulté
est de prédire les conséquences à long terme de ces effets toxiques sur la population,
la communauté et l’écosystème : tel est le cas pour les dommages à l’ADN, malgré
leur implication présumée dans la mutagenèse, la cancérogenèse, le vieillissement
et d’autres pathologies.
Les biomarqueurs de génotoxicité sont de plus en plus utilisés en écotoxicologie

aquatique, menant à des avancées méthodologiques et une utilisation dans le do-
maine de l’éco-génotoxicologie (Dixon, 2002). Ils sont principalement utilisés pour
l’évaluation des conséquences sur la survie des populations vivant dans des envi-
ronnements contaminés (Belfiore & Anderson, 2001; Jha, 2004). Diekmann et al.
(2004) ont démontré la pertinence de l’étude de la génotoxicité pour les popula-
tions d’organismes aquatiques qui peut servir comme base à une évaluation des
risques écotoxicologiques des substances génotoxiques dans les eaux de surface.
La diminution de la fécondité et l’augmentation de la mortalité embryonnaire

ont été mis en corrélation avec les lésions cytogénétiques chez les invertébrés (An-
derson & Wild, 1994). Ces études ont également apporté la preuve que les premiers
stades de vie peuvent conférer une vulnérabilité aux substances génotoxiques. En
outre, cela a mis en évidence la nécessité des tests de génotoxicité sur les stades
de développement embryo-larvaires dans l’évaluation des risques écologiques (De-
pledge, 1998). Récemment, Lewis & Galloway (2009) ont montré que le succès de
fécondation avec des spermatozoïdes dont l’ADN est endommagé n’est pas affecté,
mais qu’un pourcentage significatif d’embryons présentait de graves anomalies du
développement chez deux espèces d’invertébrés marins.
Dans les études écotoxicologiques, il est important de comprendre comment les

différentes réponses toxicologiques sont exprimées et reliées les unes aux autres
(Jha, 2004). Dans ce contexte, en fonction des niveaux d’exposition, des cellules
cibles et des niveaux d’altération étudiés, il devient de plus en plus clair que les
propriétés toxicologiques de toute substance pourraient se manifester de différentes
façons.
Cette étude vise premièrement à évaluer la génotoxicité du Cu et d’Ag, puis à
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apporter des éléments de réponse à la relation qui peut exister entre la génotoxi-
cité et l’embryotoxicité de certains produits chimiques. Une telle relation a déjà
été suggérée par certains auteurs qui proposent l’accumulation de dommages à
l’ADN non réparés comme une variable explicative de l’embryotoxicité chimique
(Anderson & Wild, 1994). Par son effet direct sur le taux de recrutement, l’em-
bryotoxicité est l’un des paramètres qui régissent la dynamique des populations.
Cette relation devait donc permettre d’établir un lien entre les marqueurs précoces
de génotoxicité et les effets sur la dynamique des populations.
La moule méditerranéenne, Mytilus galloprovincialis (Lamark, 1819), est le mo-

dèle biologique choisi pour cette étude. En raison de ses particularités bio-écologiques
(animal filtreur, sessile, ubiquitaire), la moule est un organisme modèle pour la bio-
surveillance de l’environnement marin. La connaissance de son cycle de vie et la
maitrise de son élevage et de sa reproduction permettent le développement d’un
essai biologique basé sur le pourcentage des larves-D anormales comme une mesure
d’embryotoxicité (His et al., 1997). Les altérations de l’ADN par les stress envi-
ronnementaux sont souvent évalués par le test des comètes (Singh et al., 1988).
Le paramètre le plus fréquemment utilisé pour la détermination des dommages à
l’ADN total est le pourcentage d’ADN dans la queue de la comète (Ashby et al.,
1995). En outre, Le niveau d’expression des gènes codant pour des protéines im-
pliquées soit dans la réparation ou l’altération de l’ADN est un paramètre récent
en écotoxicologie et un moyen pour relier exposition et effets des génotoxiques
environnementaux.

6.2 Protocole expérimental
Les analyses de la génotoxicité et de l’expression génique nécessitent différentes

quantité de matériels biologique (nombre des larves) et différents stade de déve-
loppement embryonnaire. Comme le test des comètes nécessite une étape préalable
de dissociation cellulaire enzymatique qui ne peut pas se faire sur une larve pré-
sentant une coquille, le stade larve trochophore (24 h post fécondation ; avant la
formation de la coquille) a été utilisé. Cependant, l’étude de l’expression génique
a été réalisée sur des larves-D (48 h post fécondation). Pour cela des expositions
indépendantes ont été réalisées.

6.2.1 Conditions d’exposition
L’évaluation de l’effet toxique des deux métaux modèles, cuivre et/ou argent, a

été réalisée en utilisant une concentration de cuivre CE20 Cu = 9,54 µg/L ; une
concentration d’argent CE20 Ag = 2,55 µg/L et le mélange des CE10 des deux
composés : CE10 Cu = 6,67 µg/L + CE10 Ag = 1,47 µg/L. L’effet de l’augmen-
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tation de température, chez les premiers stades de développement de la moule, a
été évalué en réalisant des expositions à trois températures différentes : 18 (tem-
pérature optimales de développement) ; 20 et 22 °C. Le choix de ces conditions a
été expliqué dans la partie Bases méthodologiques.
Le niveau d’expression génique a été étudié chez des larves-D (48 h d’exposition)

de 4 couples (4 réplicats biologiques). Environ 40 000 larves ont été utilisées par
réplicat issues d’un seul couple de géniteurs et 4 expositions indépendantes ont été
effectuées en utilisant les embryons d’un seul couple à chaque fois (tableau 6.1).
Pour le test des comètes, environ 100 000 embryons de moule méditerranéenne

M. galloprovincialis juste fécondés par réplicat, issus de la fécondation d’un couple
de géniteurs, ont été exposés aux différentes conditions de contamination et de
température jusqu’au stade trochophore (24 h d’exposition). Trois expositions in-
dépendantes ont été effectuées en utilisant les embryons d’un seule couple à chaque
fois (tableau 6.1).
Afin de vérifier le taux de malformations larvaires et valider l’utilisation des

larves dans les analyses moléculaires, 4 prélèvements de 2 mL ont été effectués à
partir de chaque condition et les larves prélevées ont été mises dans des micro-
plaques de 24 puits. Comme le test des comètes a été fait à 24 h d’exposition, les
micro-plaques contenant les larves prélevées ont été ré-incubées dans les mêmes
conditions de température pour continuer leur développement jusqu’au stade larve-
D. Ensuite, les larves ont été formolées et conservées à 4 °C pour permettre l’ana-
lyse du taux de malformations larvaires.

Table 6.1 – Conditions d’exposition et paramètres suivis pour les analyses phé-
notypique, génotoxique et transcriptomique

Analyses Nombre
de

condi-
tions

Nombre
de

reliquats

Nombre
d’em-
bryons/
réplicat

Temps
d’exposi-

tion
(h)

Paramètres
suivis

RT-PCR 12 4 40 000 48 post fé-
condation

Expression
génique

Test des
comètes

12 3 100 000 24 post fé-
condation

Dommage
ADN : %

ADN dans la
queue

Test embryo-
larvaire

12 3 100 48 post fé-
condation

Malformations
larvaires

Les procédures de prélèvement et de conservation des larves destinées aux ana-
lyses transcriptomiques ont été effectuées comme décrit dans la partie Bases Mé-
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thodologiques. Le test des comètes a été réalisé sur des larves trochophore immé-
diatement après prélèvement (ne peuvent pas être conservées) comme décrit dans
la partie Bases Méthodologiques.
Suite à l’exposition aux métaux modèles étudiés (Cu, Ag) et à la température,

l’embryotoxicité a été évaluée en calculant le pourcentage de Larves-D malformées.
La génotoxicité a été mesurée en parallèle par les cassures de brins d’ADN (test
des comètes) et les lésions oxydatives (test des comètes modifié avec une enzyme
de réparation). Les corrélations entre génotoxicité et embryotoxicité ont ensuite
été recherchées.

6.2.2 Choix des gènes étudiés
Au vu des effets toxiques connus du cuivre, de l’argent et de la température

chez les stades embryo-larvairs des moules méditerranéennes M. galloprovincialis
(voir chapitre 4), 18 gènes cibles ont été choisis, en fonction des séquences codantes
disponibles sur les bases de données, pour évaluer leurs effets au niveau des pro-
cessus cellulaires dont 4 gènes sont impliqués dans les mécanismes de réparation
de l’ADN et d’apoptose :
• p53 : une protéine suppresseur de tumeur qui joue un rôle majeur dans

la prévention du développement tumoral. Il s’agit principalement d’un facteur
de transcription qui active plusieurs gènes impliqués dans le contrôle de cycle
cellulaire, l’apoptose, la réponse des dommages à l’ADN, etc. en réponse à différents
types de stress (génotoxiques ou cytotoxiques).
• caspase 3 : une protéase impliquée dans le processus d’apoptose cellulaire.
• dna-ligase : une enzyme impliquée dans la réparation des irrégularités ou

des cassures de l’ADN.
• topoisomérase : impliquée dans le maintien de la stabilité génomique (en-

roulement et déroulement de l’ADN).

6.3 Traitement statistique
Les résultats ont d’abord été testés pour la normalité (test de Shapiro-Wilk

sur les résidus avec un risque de 1 %) et de l’homogénéité de la variance (test de
Levene, risque de 5 %). Si les conditions d’utilisation sont respectées, des différences
significatives entre les traitements ont été testés avec une ANOVA suivi du test
post-hoc de Tukey (p < 0,05). Dans le cas contraire, une analyse non-paramétrique
par le test de Kruskall-Wallis a été utilisé (p < 0,05). L’existence et la force des
relations entre les paramètres ont été déterminées par une analyse de corrélation
de Pearson. L’ensemble des données ont été traitées statistiquement à l’aide du
logiciel R (http ://cran.r-project.org/).
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6.4 Résultats

6.4.1 Embryotoxicité

L’embryotoxicité du cuivre, de l’argent, en mélange ou non et à plusieurs tempé-
ratures pour les larves-D de moule M. galloprovincialis a déjà été étudié et mis en
évidence précédemment. Des résultats similaires ont été obtenus dans cette étude
et sont présentés dans les figures 6.4.1 ; 6.4.2 et 6.4.3.
On a constaté une augmentation significative de pourcentage de larves-D mal-

formées (p < 0,05) avec l’augmentation de température d’exposition : 13 ; 19,1 et
46,6 % à 18, 20 et 22 °C respectivement. Aucune différence significative n’a été
observé entre la température 18 et 20 °C quelle que soit la condition d’exposition
(avec ou sans métal). L’argent s’est avéré plus toxique que le cuivre pour les larves
de moules avec 36,33 et 30 % respectivement de larves malformées (mais la diffé-
rence est non significative). La toxicité des métaux augmente significativement (p
< 0,05) avec l’augmentation de température.

Figure 6.4.1 – Pourcentages de malformation de larve D de moule M. gallopro-
vincialis (moyenne ± écart-type, N=3) suite à l’exposition à dif-
férentes températures. Des lettres différentes indiquent des diffé-
rences significatives entre températures appliquées (p< 0.05, test
post hoc de tukey).
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Figure 6.4.2 – Pourcentages de malformation de larve D de mouleM. galloprovin-
cialis (moyenne ± écart-type, N=3) suite à l’exposition au cuivre
et/ou à l’argent (B) à 18 °C. Des lettres différentes indiquent des
différences significatives entre les différentes conditions (p < 0.05,
test post hoc de tukey).
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Figure 6.4.3 – Pourcentages de malformation de larve D de mouleM. galloprovin-
cialis (moyenne ± écart-type, N=3) suite à l’exposition au cuivre
(A), à l’argent (B) ou au mélange des deux métaux (C) et à dif-
férentes températures. Des lettres différentes indiquent des diffé-
rences significatives entre les températures appliquées pour (p <
0.05, test post hoc de tukey) pour un contaminant donné.
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6.4.2 Dommages à l’ADN : Génotoxicité
Les effets génotoxiques du cuivre, de l’argent, du mélange des deux métaux et

de la température ont été évalués à l’aide du test des comètes chez les larves-D de
moules M. galloprovincialis. Le test classique de comète a été réalisé pour détecter
les cassures simples et doubles brins et le test modifié avec la Formamidopyrimidine
DNA glycosylase (fpg) a été utilisés pour détecter l’ensemble des dommages à
l’ADN (cassures et dommages oxydatifs). Les cassures des brins de l’ADN et les
dommages oxydatifs ont été retenus comme marqueurs de l’état d’endommagement
de l’ADN des cellules. Le pourcentage des dommages oxydatifs a été calculé en
retirant le pourcentage des cassures d’ADN de l’ensemble des dommages à l’ADN.
Les effets génotoxiques lié à l’accroissement de la température chez les larves-D

de la moule sont présentés dans la figure 6.4.4. Le niveau basal de dommages à
l’ADN dans les groupes témoins à 18 °C varie de 6 à 8 % d’ADN dans la queue avec
une moyenne de 7,3 %. Aucune induction significative des cassures de l’ADN n’a été
observée à 20 °C sans fpg. Cependant, à 22 °C, le pourcentage d’ADN endommagé
a significativement augmenté (p < 0.05) pour atteindre 14,8 %. Toutefois, les
altérations oxydatives de l’ADN ont été significativement induites (p < 0.05) dès
la température de 20 °C avec un pourcentage de 35,6 % par rapport à 24,6 % à 18
°C.
Les effets génotoxiques du cuivre et/ou de l’argent à 18 °C sont présentés dans

la figure 6.4.5. Aucune différence significative des cassures des brins d’ADN n’a
été marqué chez les larves exposées à une concentration d’argent ou de cuivre par
rapport à la condition contrôle. Cependant, l’exposition des larves au mélange des
deux métaux (Cu-Ag) induit significativement les cassures des brins d’ADN par
rapport au témoin 18 °C avec un pourcentage 13,6 %. Les altérations oxydatifs de
l’ADN ont été significativement induites chez les larves exposées au cuivre, argent
et au mélange par rapport à la condition contrôle 18 °C.
L’effet combiné de la température et des métaux est présenté dans la figure 6.4.6.

L’augmentation de température accroit significativement (p < 0.05) le pourcentage
des cassures des brins d’ADN dès 20 °C avec les différentes conditions d’exposition.
Les altérations oxydatives ont été induites dès 20 °C avec le cuivre et l’argent
avec des valeurs respectivement de 36,8 et 44,7 %, mais la différence n’est pas
significative par rapport au contrôle. Toutefois, une température 22 °C augmente
significativement les altérations oxydatives avec le cuivre et l’argent. Chez les larves
exposées au mélange des deux métaux, l’augmentation de température induit un
accroissement des altérations oxydatives de l’ADN, cependant l’analyse statistique
ne permet pas de discriminer l’effet de la température.
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Figure 6.4.4 – Évaluation par le test des comètes, sans fpg (bleu) et avec fpg
(rouge), de l’effet de la température sur le niveau d’altération de
l’ADN chez des larves trochophores de moules après exposition à
18, 20 et 22 °C durant leur développement embryonnaire.

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Le pourcentage d’ADN
dans la queue de la comète a été mesuré sur 200 cellules par échantillon. Les résultats de l’analyse statistique
sont indiqués par des lettres : des lettres différentes indiquent une différence significative entre les groupes

concernés (p <0,05 selon le test post-hoc de Tukey).
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Figure 6.4.5 – Évaluation par test des comètes, sans fpg (bleu) et avec fpg
(rouge), l’effet de Cu et/ou Ag sur le niveau d’altération de l’ADN
chez des larves trochophores de moules après exposition à 18 °C
durant leur développement embryonnaire.

Les données sont présentées sous forme de moyenne par condition ± écart-type (N = 3). Le pourcentage d’ADN
dans la queue de la comète a été mesuré sur 200 cellules par échantillon. Les résultats de l’analyse statistique
sont indiqués par des lettres : des lettres différentes indiquent une différence significative entre les groupes

concernés (p < 0,05 selon le test post-hoc de Tukey).
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Une étude statistique des relations entre les effets embryotoxiques et géno-
toxiques de tous les stress appliqués chez les larves de moules a été effectuée et les
résultats sont présentés dans la figure 6.4.7. Les valeurs des dommages oxydatifs
sont représentées par la différence des résultats obtenus par le test des comètes
avec et sans enzyme de réparation. Aucune corrélation n’a été notée entre l’em-
bryotoxicité et les cassures des brins d’ADN (r2= 0.2287, r= 0.4782 et p= 0.1158).
Cependant une corrélation positive a été mise en évidence entre l’embryotoxicité
et les dommages oxydatifs à l’ADN (r2= 0.5792, r= 0.761 et p= 0.004041). De
plus, une forte corrélation entre l’embryotoxicité et l’ensemble des dommages de
l’ADN est également observée (r2= 0.7182, r= 0.8474 et p= 0.0005001).
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Figure 6.4.7 – Relation entre le pourcentage de larves-D malformées et le pour-
centage des cassures des brins d’ADN (A), les altérations oxyda-
tives de l’ADN (B) et l’ensemble de ces deux dommages (C) suite
à l’exposition au Cu et/ou à l’Ag et à différentes températures.
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6.4.3 Altération du profil d’expression génique

Le niveau de transcription relatif des 4 gènes d’intérêt a été déterminé en uti-
lisant la β-actine, le 18S et le ribol-27 comme gènes de référence. Ces gènes de
référence présentaient des niveaux d’expression stables dans le temps et selon le
traitement avec des pourcentages d’efficacité égaux à 97,7 ; 91,5 et 95,8 % res-
pectivement. L’expression des 4 gènes cibles impliqués dans les mécanismes de
réparation d’ADN et de l’apoptose a été analysé par RT-PCR chez les larves-D
de moules M. galloprovincialis après exposition à une concentration de cuivre, de
l’argent et du mélange Cu-Ag à un gradient croissant de température (18, 20 et 22
°C). Les facteurs d’induction (FI) ou de répression (FR) pour chaque gène dans les
différentes conditions d’exposition ont été déterminés par rapport à la condition
contrôle à 18 °C. Les résultats de cette analyse sont présentés dans le tableau 6.2.
Chez les larves-D de la moule méditerranéenne, l’exposition à une température

de 20 °C n’affecte pas le profil d’expression génique des différents gènes étudiés.
Cependant, une température de 22 °C induit significativement l’expression des
gènes p53, dna-ligase et la topoisomérase. Le pourcentage d’efficacité de PCR est
de 105,8 % pour p53 ; 101,4 % pour caspase-3 ; 104,8 % pour l’ADN-ligase et 97,4
pour la topoisomérase.
Aucun changement dans le profil d’expression génique des 4 gènes étudiés n’a été

détecté lors d’une exposition des larves à l’argent à 18 °C. Par ailleurs, l’expression
des deux gènes dna-ligase et topoisomérase sont significativement surexprimés suite
à une exposition au cuivre ou au mélange Cu-Ag (Mix) à 18 °C.
La co-exposition des larves-D de moule à une contamination métallique et à

un accroissement de température montre un changement significatif dans le profil
d’expression génique des 4 gènes étudiés par rapport à la température 18 °C. Une
température de 20 °C chez les larves exposées à une dose de Cu ou d’Ag induit
une surexpression significative des gènes p53 (FI Cu=2,33 ; FI Ag=2,41), dna-ligase
(FI Cu=3,72 ; FI Ag=3,19) et toposiomérase (FI Cu=3,28 ; FI Ag=2,92). Lors de
l’exposition au mélange, la température 20 °C induit également la surexpression du
p53 (FI =2,35) en plus du gène caspase-3 (impliqué dans le processus de l’apoptose)
avec un FI= 2,82.
Le gène p53 demeure significativement surexprimé dans les trois conditions de

contamination métallique (Cu ; Ag et Mix) à 22 °C avec un FI plus important en
condition Mix (4,77). On remarque une surexpression significative de la caspase-
3 par rapport à la condition contrôle 18 °C chez les larves co-exposées à une
température 22 °C et Cu (FI= 2,5), Ag (FI= 3) ou le Mix (FI= 5,7). Cependant,
les deux gènes dna-ligase et topoisomérase sont significativement réprimés par
rapport à la condition contrôle 18 °C suite à l’exposition au Cu, Ag ou Mix à 22
°C.
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6.4.4 Étude de corrélation entre les différents paramètres
étudiés

L’analyse de corrélation entre les niveaux d’altération d’ADN et l’expression
génique des 4 gènes d’intérêt étudiés est présentée dans la figure 6.4.8. Les résultats
ont révélé des relations significatives entre les dommages de l’ADN et les deux
gènes associées à la mort cellulaire programmée, caspase-3 (r= 0.73 ; p<0.01) et
p53 (r= 0.62 ; p= 0.032). Ces deux gènes sont en forte corrélation avec les deux
types d’altération d’ADN mais plus encore avec les cassures des brins d’ADN.
Aucune corrélation n’a été notée en ce qui concerne les deux gènes impliqués dans
la réparation de l’ADN (dna-ligase et topoisomérase) et le taux de dommage de
l’ADN.
L’analyse de corrélation entre l’embryotoicité et l’expression génique des 4 gènes

d’intérêt étudiés est présentée dans la figure 6.4.9. Les résultats ont révélé des
relations significatives entre l’embryotoxicité et les deux gènes associées à la mort
cellulaire programmée, caspase-3 (r= 0,73 ; p<0.01) et p53 (r= 0,93 ; p<0.01). En
outre, une corrélation significative a été noté entre les deux gènes impliqués dans
la réparation de l’ADN DNA-Ligase et topoisomérase (r= 0,96 ; p<0.01).
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Chapitre 6 Analyse des effets seuls et combinés de la température, du cuivre et
de l’argent sur le niveau d’altération de l’ADN chez les stades embryo-larvaire de
la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis

6.5 Discussion :

L’objectif de la présente étude a été d’évaluer les effets génotoxiques d’une conta-
mination métallique (cuivre et argent) et de l’accroissement de température chez
les embryons et larves de moules M. galloprovincialis. Pour cela, les biomarqueurs
d’altération et de réparation de l’ADN ont été analysés en utilisant deux approches
différentes : (1) le test des comètes pour mettre en évidence les niveaux et les types
d’altérations (cassures et oxydations) et (2) la RT-PCR pour évaluer le profil d’ex-
pression de 4 gènes d’intérêt impliqués dans des mécanismes d’apoptose et/ou de
réparation de l’ADN. En parallèle, une évaluation des effets embryotoxiques des
contaminants a été conduite de façon à mettre en relation les effets génotoxiques
et embryotoxiques.
En termes d’embryotoxicité, les malformations des larves-D ont été décrites

comme l’un des paramètres de toxicité les plus utiles chez les mollusques bivalves.
Différents types d’anomalies peuvent être distingués : anomalies du manteau, de
la coquille ou de la segmentation (arrêt de développement) (His et al., 1999a).
Dans cette étude, le pourcentage de malformations larvaires a été présenté sous
forme de la somme des différentes anomalies, sans distinction du type de malfor-
mations. Il a été montré que les stades précoces de développement des bivalves sont
plus sensibles aussi bien au stress thermique (Byrne & Przeslawski, 2013; Gamain
et al., 2016a ; Chapitre 4 de la présente étude) que métallique (Nadella et al. 2009;
Prato & Biandolino 2010; Mai et al. 2012; Gamain et al. 2016b,a ; Chapitre 4 de
la présente étude). Les données d’embryotoxicité obtenues, chez les larves-D de
moule méditerranéenne, dans la présente étude sont en accord avec nos résultats
précédents (Chapitre 4 de la présente étude). Nos résultats confirment également
que 18 °C est une température optimale pour le développement embryonnaire de
la moule méditerranéenne (His et al. 1997 ; Chapitre 4 de la présente étude). Avec
un pourcentage de malformations qui augmente de 13 % à 18 °C pour atteindre
46,6 % à 22 °C, les stades larvaires de cette espèce apparaissent très sensibles à
l’accroissement de température. Certaines données sont disponibles concernant la
toxicité du cuivre chez les larves de moules (Prato & Biandolino, 2010; Fabbri et al.,
2014b). Cependant, à notre connaissance, aucun travail n’a été mené sur les effets
embryotoxiques de l’argent chez les stades larvaires de la moule méditerranéenne.
Le mélange des CE10 des deux métaux provoque 31.7 % de malformations, ce qui
confirme nos résultats précédents d’un effet additif des deux métaux. Nos résultats
sont cohérents avec ceux de Coglianese & Martin (1981). La toxicité des métaux
augmente significativement (p < 0,05) avec l’augmentation de température. L’effet
de la température sur la sensibilité des espèces aquatiques aux polluants a déjà
été documenté dans le contexte écotoxicologique (Cairns et al., 1975; Negri et al.,
2013; Banni et al., 2014a). Cependant, seules quelques études ont décrit les interac-
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tions entre la température et les métaux chez les stades précoces de développement
(Hrs-Brenko et al., 1977; Hallare et al., 2005).

Outre la pollution chimique, d’autres facteurs de stress tels que les variations
de la température peuvent également affecter l’état physiologique et la survie des
espèces aquatiques (Morris & Oliver, 1999). En tant que mécanisme conduisant
à des troubles du développement et de mortalité embryonnaire, les dommages à
l’ADN causés par un stress thermique et métallique (Cu, Ag) chez les larves de
moule ont été étudiés en utilisant le test des comètes (Anderson & Wild, 1994).
Les cassures des brins d’ADN et les dommages oxydatifs ont été retenus comme
marqueurs de l’état d’endommagement de l’ADN des cellules.

Les dommages de l’ADN pourraient avoir des effets sur la croissance, le déve-
loppement et la reproduction des espèces aquatiques. Les résultats de cette étude
ont montré un niveau basal de dommages à l’ADN en condition contrôle à 18 °C
de l’ordre de 7,3 %. Ces dommages peuvent être générés au cours du cycle de vie
normal des cellules et peuvent également être liés au traitement des cellules no-
tamment lors de la dissociation cellulaire nécessaire à la mise en œuvre du test des
comètes. Par ailleurs, nos résultats ont montré qu’une faible augmentation de tem-
pérature n’induit pas une augmentation significative des cassures des brins d’ADN.
Cependant, à 22 °C le pourcentage des cassures des brins d’ADN est significative-
ment plus élevé (p < 0,05) atteignant 14,8 %. Toutefois, les altérations oxydatives
de l’ADN ont été significativement induites (p < 0,05) dès la température de 20
°C avec un pourcentage de 35,6 % par rapport à 24,6 % à 18 °C. Yao & Somero
(2012) ont mesuré, par test des comètes, le taux de cassures de brins d’ADN dans
les hémocytes des adultes de deux espèces de moules Mytilis galloprovincialis et
Mytilus californianus suite à un stress thermique. Ils ont montré qu’aussi bien
l’augmentation que la diminution de température induit un accroissement signifi-
catif des cassures des brins d’ADN avec le plus fort taux de dommages (50,3 %)
enregistré après 8 h d’exposition à 32 °C. Chez les organismes ectothermes, tels
que la moule, le stress thermique peut entraîner une augmentation des niveaux in-
tracellulaires d’espèces réactives de l’oxygène (EROs) qui conduit par conséquent
à un stress oxydatif (Regoli et al., 2011). Les EROs peuvent endommager les li-
pides, les protéines et l’ADN.Les dommages oxydatifs de l’ADN sont des lésions
d’une importance majeure qui peuvent conduire à une altération de la fonction
cellulaire ou même l’apoptose (Regoli & Giuliani, 2014). L’utilisation de l’enzyme
fpg avec le test des comètes facilite la détection des dommages oxydatifs de l’ADN.
Elle peut apporter des informations importantes concernant la contribution rela-
tive des dommages oxydatifs de l’ADN par rapport à l’ensemble des dommages de
l’ADN. Bien que le nombre d’études sur les effets de la température sur les orga-
nismes marins aient augmenté après les prévisions du GIEC, les données dans la
littérature à propos des effets sur l’intégrité de l’ADN des organismes aquatiques
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sont très limitées.

Le cuivre est un métal essentiel pour le fonctionnement normal des cellules,
mais il peut être dangereux et toxique lorsqu’il est présent à forte dose, entraî-
nant des dommages aux biomolécules, en particulier à l’ADN (Lesser, 2006). Son
potentiel toxique est lié à sa capacité à générer un stress oxydatif en catalysant
la production des EROs (Bertoncini & Mene, 1995; De Vizcaya-Ruiz et al., 2003)
et/ou à cliver directement des acides nucléiques (Sagripanti et al., 1991). Des don-
nées expérimentales suggèrent que ces composés interagissent directement avec
l’ADN. Cependant, les interactions moléculaires et les modes de liaison spécifiques
ne sont pas clairement établis (Arnaudeau et al., 2000). A ce jour, les données
concernant les effets génotoxiques de ce métal chez les espèces marines sont encore
rares dans la littérature, en particulier chez les stades précoces de développement.
Seules quelques études de génotoxicité ont été réalisées avec des moules adultes
(Bolognesi et al., 1999), les larves de moule M. edulis (Jha et al., 2000) et récem-
ment chez des larves d’huitres (Akcha et al., 2012; Mai et al., 2012). Les résultats
de la présente étude n’ont mis en évidence aucune augmentation significative des
cassures des brins d’ADN chez les larves exposées à une concentration modérée
de cuivre (9,55 µg/L) par rapport à la condition contrôle. Cependant, une aug-
mentation significative des dommages oxydatifs a été observée chez les larves de
moules exposées dans les mêmes conditions, ce qui confirme les effets oxydatif du
cuivre sur l’ADN. Une étude récente menée sur les larves d’huitre a montré que le
niveau de dommages de l’ADN a significativement augmenté avec l’augmentation
de concentration en cuivre passant de 13,9 % à la plus faible concentration étudiée
(0,1 µg/L du cuivre) à 19,5 % à la concentration la plus élevée étudiée (10 µg/L)
(Mai et al., 2012). Les métaux tels que le cuivre, le fer et le nickel ont été montré
pour induire des dommages oxydatifs à l’ADN, générant des cassures double brin
et des lésions de base, indépendamment ou via des enzymes du cytochrome P450
(Lloyd & Phillips, 1999).

Quant à la génotoxicité de l’Ag+, nos résultats montrent des résultats similaires
à ceux obtenus avec le Cu2+. Aucune différence significative par rapport au groupe
contrôle n’a été observée pour l’induction des cassures des brins d’ADN, mais une
augmentation significative des altérations oxydatives a été bien noté. Pour les deux
types d’altérations évaluées dans la présente étude, l’effet génotoxique du Cu est
plus marqué que celui de l’Ag avec une différence significative pour les altérations
oxydatives à l’ADN. L’Ag+ est bien connu pour être très toxique pour les espèces
aquatiques. Plusieurs études ont mis en évidence son effet génotoxique, en parti-
culier par sa capacité d’interagir avec les acides nucléiques (Jensen & Davidson,
1966; Arya & Yang, 1975; Dattagupta & Crothers, 1981; DiRico et al., 1985; Swa-
sey et al., 2015). L’ion Ag+ a tendance à se lier sélectivement à la cytosine formant
ainsi des complexes C-Ag-C (Zhang et al., 2014). Gomes et al. (2013) ont mené
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une étude sur les effets génotoxiques des deux formes nanoparticulaires et ionique
de Cu et d’Ag, chez les moules adultes M. galloprovincialis. Leurs résultats ont
montré que les deux formes induisent des cassures et dommages à l’ADN dans
les hémocytes des moules avec une toxicité plus marquée pour la forme ionique
des deux métaux. L’hypothèse pour expliquer la toxicité de l’Ag+ est que suite
à sa pénétration dans la cellule, ce métal est accumulé dans les mitochondries et
provoque une perturbation de la chaine respiratoire résultant dans la production
de radicaux libres et donc un stress oxydatif (Aktepe et al., 2014). De plus, l’ion
Ag+ a une forte tendance à interagir avec les groupes sulfhydriles des enzymes et
les bases contenant du phosphore, donc il est probable que l’Ag puis se provoquer
des altérations à l’ADN par la formation des EROs , ou causant des dommages
en se liant à l’ADN (Hossain & Huq, 2002) ou en inhibant la synthèse de l’ADN
(Hidalgo & Domínguez, 1998), ce qui empêcherait la division cellulaire et la ré-
plication de l’ADN (Bar-Ilan et al., 2009). Contrairement à l’effet du métal seul,
nos résultats montrent que la contamination au mélange des deux métaux induit
des cassures des brins d’ADN et augmente significativement le pourcentage des
brins d’ADN dans la queue. A notre connaissance, aucune étude n’a été menée sur
l’effet génotoxique de mélange des deux métaux. En outre, les données de notre
étude, montrent que la température amplifie l’effet génotoxique des métaux, que
ce soit seul ou en mélange. Par exemple une étude menée sur les hémocytes d’une
moule d’eau douce « Dreissena polymorpha » a montré une augmentation des
dommages de l’ADN après une exposition in vitro à l’hypochlorite de sodium et à
une augmentation de la température avec un pic à ~27 % de dommage après 1 h
d’exposition à 28 °C (Buschini et al., 2003).

La p53 est bien connue pour stimuler la réparation de l’excision de base (Zhou
et al., 2001), par conséquent, la surexpression de p53 observée suite à l’exposition
à 22 °C pourrait être une réponse à des cassures de l’ADN. Les données présentées
dans cette étude démontrent la surexpression de l’ADN-ligase et la topoisomérase.
Ceci soutient l’idée de la mise en place par la cellule d’une stratégie de défense
contre le stress thermique. Il est bien connu que la plupart des réactions cataly-
sées par des enzymes sont température-dépendantes (Keeton et al., 1993). Il a été
montré que la réparation par excision de nucléotides chez la levure augmente avec
l’augmentation de température (Giese et al., 1957). Toutefois, les données concer-
nant la dépendance des mécanismes de réparation de l’ADN à la température chez
les organismes aquatiques sont rares.

En ce qui concerne l’expression des gènes d’intérêt suite à une contamination
métallique, nos résultats montrent que la contamination à l’Ag+ n’induit l’expres-
sion d’aucun des gènes étudiés. En revanche, l’expression des deux gènes impliqués
dans la réparation de l’ADN, ADN-ligase et la topoisomérase (Montecucco et al.,
1992; Mohanty et al., 2008), sont significativement surexprimés suite à une expo-
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sition à une concentration de cuivre ou du mélange Cu-Ag (Mix) à 18 °C. Les
topoisomérases catalysent l’ouverture séquentielle et l’hybridation des deux brins
d’ADN complémentaires respectivement, et remplissent des fonctions essentielles
dans le maintien de la stabilité génomique (Wang et al., 2012). L’ADN-ligase cata-
lyse la formation de liaisons phosphodiester entre des fragments d’ADN adjacents
avec des terminaisons et structure appropriée (Montecucco et al., 1992). L’induc-
tion de l’expression de ces gènes de réparation de l’ADN pourrait expliquer en
partie l’absence d’une augmentation significative des cassures de l’ADN chez les
larves exposées au cuivre. Cependant, chez les larves exposées au mélange des deux
métaux une augmentation significative des altérations à l’ADN a été notée. Ré-
cemment, Hertel-Aas et al. (2011) ont rapporté que les mécanismes de réparation
des dommages de l’ADN indépendamment du facteur de stress qui les a induit,
varient selon les tissus et les espèces et que les taux de réparation sont lésion-
spécifiques. En général, il y a peu d’informations sur la régulation de la réparation
de l’ADN chez les espèces présentant un intérêt écologique. À notre connaissance,
cette étude est la première à mettre en évidence l’embryotoxicité, la génotoxicité
et l’expression des gènes de réparation de l’ADN chez les larves de moules exposées
à un stress thermique et métallique.

Nos données montrent que l’expression des gènes de réparation de l’ADN de-
meure significativement surexprimée suite à une faible augmentation de tempé-
rature (20 °C) chez les groupes exposés à une contamination métallique par le
Cu ou l’Ag. Cependant, en cas de mélange des deux métaux on a constaté l’ab-
sence de l’expression de ces gènes ainsi qu’une surexpression du gène caspase3
impliqué dans l’apoptose.L’augmentation de température à 22 °C chez les larves
exposées à un stress métallique, conduit à une répression des gènes de répara-
tion de l’ADN et la surexpression significative des gènes apoptotiques caspase-3
et p53. Chez les mammifères, la protéine p53 joue un rôle central dans le contrôle
de l’intégrité du génome (Kastan et al., 1992; El-Deiry et al., 1993). En effet, p53
présente plusieurs isoformes qui sont impliquées dans l’arrêt du cycle cellulaire,
la réparation de l’ADN, l’apoptose et la cancérogenèse (Farcy et al., 2008). La
nomenclature confirme la présence de ces différentes variantes chez Mytilus spp
(Muttray et al., 2005; Rotchell & Ciocan, 2007; Banni et al., 2009). Il a été docu-
menté que l’expression génique de la caspase-3 peut être induite chez les moules
suite à un stress thermique (Kefaloyianni et al., 2005; Yao & Somero, 2012). Ke-
faloyianni et al. (2005) ont mis en évidence une forte induction de la caspase-3
dans le manteau des moules exposées au Cu2+ et cette induction a été fortement
augmentée en condition de contamination métallique multiples accompagné d’un
stress thermique.

Plusieurs études ont montré que le stress oxydatif peut conduire à l’apoptose,
via notamment la libération du cytochrome c et l’activation de diverses caspases
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(Jiang et al., 2004). Bien que, la mort cellulaire programmée par la voie des cas-
pases, induite par diverses conditions de stress, est bien établie chez les mammifères
(Jiang et al., 2004; Philchenkov, 2004), les données chez les invertébrés marins sont
très limitées. D’une manière générale, la variation de profil d’expression génique en
fonction de la température chez les moules exposées à une contamination métal-
lique suggère que la régulation négative des gènes de réparation de l’ADN pourrait
expliquer l’accumulation des dommages dans l’ADN des moules exposées au Cu
et/ou à l’Ag à 22 °C. La régulation négative de ces gènes a été déjà documentée
en association avec des dommages de l’ADN : par exemple la p53 dans des moules
exposées au benzo (a) pyrène (Banni et al., 2009).

6.6 Conclusion :
Cette étude est la première à étudier les effets de la température, du cuivre et

de l’argent sur l’induction des altérations de l’ADN chez les premiers stades de
développement d’un invertébré marin écologiquement représentatif, M. gallopro-
vincialis.
Notre étude suggère que les larves de moules exposées à une augmentation de

température modérée peuvent avoir une capacité plus réduite à réparer les dom-
mages à l’ADN induits par l’exposition à des génotoxiques. Cela est particuliè-
rement pertinent dans le contexte de réchauffement climatique et de la pollution
thermique. Enfin, il est important de noter qu’il y a beaucoup de molécules chi-
miques, autres que les métaux, qui peuvent interagir en plus de la température
chez les animaux aquatiques et ces interactions pourraient également avoir des
répercussions sur les réponses biologiques observées.
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Chapitre 7 Comportement natatoire et activité Acétylcholinestérase chez les
stades embryo-larvaires de la moule méditerranéenne Mytilus galloprovincialis
exposés au cuivre et/ou à l’argent à différentes températures.

7.1 Introduction :

Les études écotoxicologiques ont traditionnellement porté sur l’évaluation des
effets létaux aigus et/ou chroniques sublétaux des polluants plus particulièrement
sur les paramètres de développement ou de reproduction (Lagadic et al., 1994;
Kusk & Wollenberger, 2007; Lowe & Butt, 2007). Toutefois, ce genre d’évaluation
sont à la fois coûteux et long. Avec la large gamme de contaminants dans les milieux
aquatiques, il y a un besoin croissant d’outils qui soient rapides, moins coûteux et
sensibles à une large gamme de composés, mais aussi indicatifs des effets poten-
tiels sur la survie et la croissance des organismes. Les analyses comportementales
semblent prometteuses pour satisfaire à ces exigences, et sont souvent retenues
pour leur rapidité (Gerhardt, 2007) et leur sensibilité (Little et al., 1990; Little
& Finger, 1990; Cleveland et al., 2005) par rapport aux méthodes toxicologiques
traditionnelles d’évaluation des effets sur le développement et la reproduction.
Ces dernières années, des progrès considérables ont été réalisés dans les outils

technologiques d’analyse comportementale (Crow & Alkon, 1978; Panula et al.,
2006). De même, des progrès importants ont été réalisées dans la compréhension
des relations entre le comportement des animaux et les conséquences physiolo-
giques et écologiques (Brewer et al., 2001; Amiard-Triquet, 2009; Sloman & Mc-
Neil, 2012; McNeil et al., 2014). Cela a conduit à un intérêt grandissant dans
l’utilisation des études du comportement pour les essais de toxicologie aquatique.
Les réponses comportementales des organismes aquatiques ont été même proposées
comme des études prédictives des nouvelles substances (Cairns & Gruber, 1980;
Kramer et al., 1989; Diamond et al., 1990; Van der Schalie et al., 2001; Gerhardt,
2007).
Les paramètres comportementaux des organismes aquatiques sont de plus en

plus pris en considération étant des indicateurs sensibles et précoces (Cairns &
Gruber, 1980; Kramer et al., 1989; Diamond et al., 1990; Van der Schalie et al.,
2001). En fait, la majorité des invertébrés aquatiques présentent une phase larvaire-
planctonique au début de leur vie. Malgré les faibles capacités natatoire des in-
vertébrés planctoniques (1 à 10 mm.s−1), les larves peuvent se disperser sur de
grandes distances ce qui a des implications importantes pour leur écologie et leur
évolution (North et al., 2008; Moksnes et al., 2014).
Le développement comportemental est lié au développement du système ner-

veux (Weis, 2014). En fait, les niveaux de neurotransmetteurs et les fonctions en-
zymatiques sont reliés aux réponses comportementales, il est donc probable que les
modifications des neurotransmetteurs induits par des agents toxiques se traduisent
par des altérations comportementales (Weis et al., 2001; Diehl et al., 2016). L’un
des indicateurs les plus communs de l’altération de la fonction neuronale est l’alté-
ration de l’AChE. L’activité enzymatique de l’AChE a été démontrée être altérée
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par des contaminants environnementaux tels que les métaux (Olson & Christen-
sen, 1980; Devi & Fingerman, 1995; Frasco et al., 2005), et surtout l’exposition
aux insecticides (Meng et al., 2015; Mohamed et al., 2015) et carbamates (Saxena
et al., 2015; Arora et al., 2016).
Dans la présente étude on a fixé trois principaux objectifs :
• Le développement et l’optimisation d’un logiciel pour l’analyse du comporte-

ment natatoire des larves D de moule en utilisant des enregistrements vidéo.
• L’évaluation des changements dans le comportement natatoire et l’activité de

l’AChE chez des larves de moule méditerranéenne exposées au cuivre et à l’argent,
pour différencier les effets possibles de ces métaux individuellement ou en mélange
à différentes températures d’exposition.
• L’étude du lien mécaniste probable entre l’activité AChE et le comportement

natatoire des larves-D de moule.

7.2 Protocole expérimental :
L’évaluation de l’effet toxique des deux métaux modèles, cuivre et/ou argent,

a été réalisé en utilisant une concentration de cuivre CE20 Cu = 9,54 µg/L ; une
concentration d’argent CE20 Ag = 2,55 µg/L et le mélange des CE10 des deux
composés : CE10 Cu = 6,67 µg/L + CE10 Ag = 1,47 µg/L. L’effet de l’augmen-
tation de température, chez les premiers stades de développement de la moule, a
été évalué en réalisant les expositions à trois températures différentes : 18 (tem-
pérature optimale de développement) ; 20 et 22 °C pendant 48 h jusqu’au stade
larve-D à l’obscurité. Le choix de ces conditions a été expliqué dans la partie Bases
Méthodologiques.
Pour mener à bien l’analyse du comportement natatoire des larves-D de moule,

une série de vidéos issues de plusieurs expériences ont été utilisés (tableau 7.1).
Afin de s’assurer de l’absence d’un stress supplémentaire dû à la variation de
température au cours de l’acquisition des vidéos, la température ambiante de la
salle a été maintenue à la température d’exposition, et la micro-plaque n’a été
sortie de l’enceinte qu’au moment de la prise de film.
Le niveau de l’AChE a été étudié chez des larves-D (48 h d’exposition) de 3

couples (4 réplicats biologiques). Environ 500.000 larves ont été utilisées par ré-
plicat issus d’un seule couple de géniteurs et 3 expositions indépendantes ont été
effectuées (tableau 7.1).
Suite à l’exposition aux métaux modèle étudiés (Cu, Ag) et à la température, des

vidéos de 2 min ont été réalisées à l’aide du microscope Nikon Eclipse et du logiciel
d’acquisition NIS Elément. Ensuite les vidéos ont été converties dans un format
(AVI) utilisable par le logiciel d’analyse de comportement Image-J (le protocole
est bien détaillé dans la partie Bases Méthodologiques). Différents paramètres ont
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Table 7.1 – Conditions d’expositions et paramètres suivis appliquées pour les
analyses comportementale et enzymatique (AChE).

Analyses
Nombre

des
conditions

Nombre de
couples

Nombre des
embryons /
replicat

Temps
d’exposition

(h)

Paramètres
suivis

Comportement 12

Variable
selon

condition
(minimum
3 couples)

Variable
selon

condition
(minimum
10 larves)

48 h post
fécondation

Vitesses
natatoire +
Trajectoires
de nage

Enzymatique 12 3 500.000 48 h post
fécondation

Activité de
l’AChE

été évalués à partir des vidéos notamment la vitesse moyenne, la vitesse maximale
et le type de trajectoire natatoire. Le grossissement auquel ont été réalisées les vi-
déos ne permet pas de visualiser l’ensemble du micro-puits, de ce fait le nombre de
larves suivies par puits pourrait se révéler faible et variable. Il a été fixé qu’une vi-
déo n’est exploitable que si le nombre de larves pris en compte est ≥ 10 larves. Les
trajectoires n’étant pas déterminées par le logiciel, elles sont appréciées par l’ex-
périmentateur sur chaque vidéo étudiée une à une. Trois catégories de trajectoires
ont ainsi été déterminées (figure 7.2.1) :
• Surplace : les larves tournent sur elles-mêmes en agitant ces cils dans la même

place.
• Trajectoire circulaire : les larves effectuent un tour complet sans déplacement

latitudinal
• Trajectoire rectiligne : les larves effectuent un déplacement latitudinal
Le niveau de l’AChE a été mesuré en parallèle. Les procédures de prélèvement

et de préparation des larves destinées à l’analyse de l’AChE ont été effectuées
comme décrit dans la partie Bases Méthodologiques. L’AChE a été mesurée dans
la fraction S9 des larves selon la méthode d’Ellman et al. (1961) adoptée pour
lecture par micro-plaque comme expliqué dans la partie Bases Méthodologiques.
Les données de comportement et de l’AChE ensuite ont été analysées pour des
recherches de corrélation.

7.3 Traitement statistique
L’ensemble des données ont été traitées statistiquement à l’aide du logiciel R

(http ://cran.r-project.org/). Les résultats ont d’abord été testés pour la normalité
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Figure 7.2.1 – Exemple de résultat d’analyse par le logiciel Image-J des diffé-
rentes trajectoires possibles effectuées par les larves-D de moules.
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(test de Shapiro-Wilk sur les résidus avec un risque de 1 %) et de l’homogénéité
de la variance (test de Levene, risque de 5 %). Si les conditions d’utilisation sont
respectées, des différences significatives entre les traitements ont été testés avec
une ANOVA suivi du test post-hoc de Tukey (p < 0,05). Dans le cas contraire,
une analyse non-paramétrique par le test de Kruskall-Wallis a été utilisé (p <
0,05). L’existence et la force des relations entre les paramètres ont été déterminées
par une analyse de corrélation de Pearson.

7.4 Résultats

7.4.1 Étude de comportement natatoire des larves-D de la
moule

Les effets du cuivre, de l’argent, du mélange des deux métaux et de la tempéra-
ture sur le comportement natatoire des larves-D de moules M. galloprovincialis ont
été évalués à l’aide du logiciel Image-J. Les vitesses maximales et moyenne ainsi
que les trajectoires natatoires ont été retenues comme des paramètres de l’activité
natatoire des larves de moules.
Les effets de la température sur le comportement natatoire chez les larves-D de

la moule sont présentés dans les figure 7.4.1 et 7.4.6 pour les vitesses et les tra-
jectoires respectivement. Nos résultats ont montré une vitesse maximale de 0,59
± 0,06 mm/s chez les larves en condition contrôle 18 °C. Aucune augmentation
significative des vitesses maximales natatoires n’a été notée à 20 °C (0,63 ± 0,08
mm/s). Cependant, à 22 °C la vitesse a significativement augmenté (p < 0.05) pour
atteindre 0,74 ± 0,06 mm/s. Toutefois, aucune augmentation significative n’a été
observée pour les vitesses moyennes quelle que soit la température (0,4 ± 0,055
mm/s à 18 °C ; 0,43 ± 0,07 mm/s à 20 °C et 0,47 ± 0,07 mm/s à 22 °C). En condi-
tion contrôle 18 °C, les larves suivent majoritairement des trajectoires rectilignes
(88 %). Avec l’augmentation de la température, on constate une augmentation
significative des trajectoires circulaires déterminée de 13,3 % à 58,8 % respecti-
vement à 18 et 22 °C. Les trajectoires rectilignes à 22 °C ont significativement
diminués pour atteindre 36,6 %.
Les effets de cuivre et/ou de l’argent à 18 °C sur le comportement natatoire des

larves sont présentés dans les figure 7.4.2 et 7.4.7. Avec le cuivre mais pas avec
l’Ag on a constaté une diminution significative de la vitesse maximale des larves
par rapport à la condition contrôle. Aucune différence significative des vitesses
moyennes n’a été observée chez les larves exposées à la concentration d’argent et/ou
de cuivre par rapport à la condition contrôle. Chez les larves exposées au Cu ou
l’Ag, nos résultats montrent une diminution significative des trajectoires rectilignes
par rapport à la condition contrôle. Les trajectoires circulaires ont significativement
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augmenté chez les larves exposées au Cu (33,7 %) par rapport à la condition
contrôle (13,3 %).
Les résultats de l’effet combiné de la température et des métaux sur le comporte-

ment natatoire des larves sont présentés dans les figures 7.4.3 ; 7.4.4 ; 7.4.5 et 7.4.8.
L’augmentation de la température a augmenté significativement (p < 0,05) les vi-
tesses maximales des larves pour les différentes conditions d’exposition testées. Les
vitesses moyennes ont été significativement augmentées à 22 °C avec le cuivre et
l’argent. Chez les larves exposées au mélange des deux métaux, l’augmentation de
température n’induit aucune différence significative des vitesses moyennes. Chez
les larves exposées au cuivre, on remarque une diminution significative des tra-
jectoires rectiligne (64 %) avec la température 20 °C par rapport au témoin (88
%). Cependant, aucune différence significative n’a été constatée pour les trajec-
toires circulaires à 20 et 22 °C. Chez les larves exposées à l’argent et au mélange,
nos résultats ont montré une diminution significative des trajectoires rectilignes et
une augmentation significatives des trajectoires circulaires à 22 °C par rapport au
témoin.
Dans toutes les conditions d’expositions, aucune différences significatives n’a été

noté pour les trajectoires surplaces des larves de moules.
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Figure 7.4.1 – Figure 6.2 : Vitesse maximale (A) et vitesse moyenne (B) (mm/s)
mesurées sur les larves-D de moules méditerranéennes, exposées à
différentes températures (18, 20 et 22 °C). N = Nombres de larves
étudiées, n= nombre de couples par condition. Les données sont
exprimées en moyenne de couples (n) ± Ecart Type. Des lettres
différentes indiquant des différences significatives (p < 0.05, test
post hoc de tukey) entres les différentes conditions.
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Figure 7.4.2 – Vitesse maximale (A) et vitesse moyenne (B) (mm/s) mesurées
sur les larves-D de moules méditerranéennes, contrôle 18 °C et
exposées au cuivre, l’argent et le mélange des deux métaux. N =
Nombres de larves étudiées, n= nombre de couples par condition.
Les données sont exprimées en moyenne de couples (n) ± Ecart
Type. Des lettres différentes indiquant des différences significatives
(p < 0.05, test post hoc de tukey) entres les différentes conditions.
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Figure 7.4.3 – Vitesse maximale (A) et vitesse moyenne (B) (mm/s) mesurées
sur les larves-D de moules méditerranéennes, exposées à l’argent à
différentes températures (18, 20 et 22 °C). N = Nombres de larves
étudiées, n= nombre de couples par condition. Les données sont
exprimées en moyenne de couples (n) ± Ecart Type. Des lettres
différentes indiquant des différences significatives (p < 0.05, test
post hoc de tukey) entres les différentes conditions.
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Figure 7.4.4 – Vitesse maximale (A) et vitesse moyenne (B) (mm/s) mesurées
sur les larves-D de moules méditerranéennes, exposées à l’argent à
différentes températures (18, 20 et 22 °C). N = Nombres de larves
étudiées, n= nombre de couples par condition. Les données sont
exprimées en moyenne de couples (n) ± Ecart Type. Des lettres
différentes indiquant des différences significatives (p < 0.05, test
post hoc de tukey) entres les différentes conditions.
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Figure 7.4.5 – Vitesse maximale (A) et vitesse moyenne (B) (mm/s) mesurées
sur les larves-D de moules méditerranéennes, exposées au mélange
Cu-Ag (Mix) à différentes températures (18, 20 et 22 °C). N =
Nombres de larves étudiées, n= nombre de couples par condition.
Les données sont exprimées en moyenne de couples (n) ± Ecart
Type. Des lettres différentes indiquant des différences significatives
(p < 0.05, test post hoc de tukey) entres les différentes conditions.
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Figure 7.4.6 – Trajectoires observées (Rectiligne, Circulaire et Surplace) des
larves-D de moules méditerranéennes exposées à différentes tempé-
ratures. (Moyenne± Erreur Standard, N= nombre de vidéos ex-
ploitées pour un couple de géniteurs, p<0.05, test post hoc de
tukey).
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Figure 7.4.7 – Trajectoires observées (Rectiligne, Circulaire et Surplace) des
larves-D de moules méditerranéennes, contrôle à 18 °C et exposées
au cuivre, à l’argent et au mélange des deux métaux. (Moyenne±
Erreur Standard, N= nombre de vidéos exploitées pour un couple
de géniteurs, p<0.05, test post hoc de tukey).
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Figure 7.4.8 – Trajectoires observées (Rectiligne, Circulaire et Surplace) des
larves-D de moules méditerranéennes exposées au cuivre (A), à
l’argent (B) et au mélange des deux (C) à différentes tempéra-
tures. (Moyenne ± Erreur Standard, N= nombre de vidéos ex-
ploitées pour un couple de géniteurs, p < 0.05, test post hoc de
tukey).
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7.4.2 Suivi de la variation de l’activité enzymatique de
l’Acétylcholinestérase (AChE)

La réponse de l’activité de l’acétylcholinestérase chez les larves de moule M.
galloprovincialis exposée pendant 48 h à un gradient croissant de température
allant de 18 à 22 °C est représenté dans la figure 7.4.9. Nos résultats montrent que
l’exposition à un gradient croissant de température a significativement (p < 0,05)
stimulé l’activité AChE chez les larves de moule et la valeur a augmenté de 10,16
nmols/min/mg protéine pour atteindre 11,99 nmols/min/mg protéine entre à 18
et 22 °C.
La réponse de l’activité de l’acétylcholinestérase (AChE) chez les larves de

moule M. galloprovincialis exposée ou non pendant 48h au cuivre et/ou l’argent
à 18 °C est représenté dans la figure 7.4.10. Cette figure montre que l’exposition
au cuivre inhibe significativement (p < 0.05) l’activité AChE chez les larves de
moule (7,99 nmols/min/mg protéine) par rapport à la condition contrôle 18 °C
(10,16 nmols/min/mg protéine). Une inhibition significative plus importante (6,9
nmols/min/mg protéines) a été constatée chez les larves exposées au mélange de
cuivre et d’argent. Cependant, aucune différence significative n’a été notée chez
les larves exposées à l’argent seul (9,95 nmols/min/mg protéine).
La réponse de l’activité enzymatique de l’acétylcholinestérase (AChE) chez les

larves de moule M. galloprovincialis exposées pendant 48 h au cuivre, à l’argent et
au mélange des deux et à un gradient croissant de température allant de 18 à 22°C
est représenté dans la figure 7.4.11. Les résultats montrent que l’effet combiné de
la température et des métaux stimule significativement (p < 0.05) l’activité AChE
chez les larves de moule quel que soit le métal considéré. La plus forte stimulation
est noté lors de la co-exposition métal-22 °C.
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Figure 7.4.9 – Variations de l’activité enzymatique AChE chez les larves de moule
Mytilus galloprovincialis exposées pendant 48 h à un gradient
croissant de température (18, 20 et 22 °C). Les données sont expri-
mées en moyenne ± Ecart Type. Des lettres différentes indiquent
des différences significatives (N=3 ; p < 0,05, test post hoc de
tukey) entres les différentes conditions.
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Figure 7.4.10 – Variations de l’activité enzymatique AChE chez les larves de
moule Mytilus galloprovincialis exposées pendant 48 h au cuivre
et/ou l’argent à 18 °C. Les données sont exprimées en moyenne
± Ecart Type. Des lettres différentes indiquent des différences
significatives (N=3 ; p < 0,05, test post hoc de tukey) entres les
différentes conditions.
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Figure 7.4.11 – Variations de l’activité enzymatique AChE chez les larves de
moule Mytilus galloprovincialis exposées pendant 48 h au cuivre
(A), à l’argent (B) et au mélange des deux (C) à un gradient
croissant de température (18, 20 et 22 °C). Les données sont
exprimées en moyenne ± Ecart Type. Des lettres différentes in-
diquent des différences significatives (N=3 ; p < 0,05, test post
hoc de tukey) entres les différentes conditions.
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7.4.3 Relation entre le comportement natatoire des larves de
la moule et l’activité enzymatique de
l’Acétylcholinestérase (AChE)

Une analyse de corrélation de Pearson entre comportement natatoire et activité
AChE a été effectuée et les résultats des analyses de corrélation sont présentés dans
la figure 7.4.12. On remarque que l’activité enzymatique AChE est positivement
corrélée avec les vitesses maximales (r= 0,71, p < 0.01). Une corrélation presque
significative a aussi été noté avec les vitesses moyennes (r=0,56 ; p= 0,056) et les
trajectoires circulaires (r= 0,56 : p= 0,06). En ce qui concerne la relation entre
paramètres comportementaux étudiés, on a noté une forte corrélation positive entre
les vitesses maximales et moyenne (r= 0.9, p <0,01). Une anti-corrélation presque
significative a été noté entre trajectoire rectiligne et vitesse moyenne (r=-0,57 ; p=
0,052).
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7.5 Discussion

Face à la croissance continue des rejets de composés toxiques dans l’environne-
ment (Ritter et al., 2002; Lapworth et al., 2012), les tests de toxicité qui offrent
une évaluation sensible et fiable d’un large éventail de contaminants sont parti-
culièrement pertinents. Le plugin et la macro développés pour le logiciel Image-J
dans cette étude représentent des outils opérationnels et efficaces pour évaluer les
caractéristiques natatoires des larves-D de moules. La moule méditerranéenne M.
galloprovincialis est un modèle d’importance économique et écologique. Sa dis-
tribution et son abondance sont relativement bien connus. Cependant, les effets
des polluants sur le comportement natatoire des stades larvaires, élément clé pour
trouver un substrat de fixation convenable et assurer la pérennité de l’espèce, est
encore largement méconnue. Ce travail présente une première à mettre en évidence
l’effet d’une augmentation de température et de contamination métallique sur le
comportement natatoire des larves de moule.
Au cours de cette étude, nous avons pu distinguer trois types de mouvement :

rectiligne, circulaire ou surplace. Dans des conditions naturelles, le mouvement de
larves des invertébrés marins est une interaction complexe entre des mouvements
horizontaux et verticaux influencés par les courants marins (Mileikovsky, 1973;
Cowen & Sponaugle, 2009).
Les résultats ont montré qu’en condition contrôle 18 °C, les larves-D de moule ef-

fectuent principalement un mouvement rectiligne (88 %) avec une vitesse maximale
de 0,59 ± 0,057 mm/s et une vitesse moyenne de 0,4 ± 0,055 mm/s. Les vitesses
obtenues sont proches de celles mesurées par Mileikovsky (1973) qui a étudié la
vitesse de déplacement des larves pélagiques des invertébrés benthiques marins :
la plupart tombent dans la plage de 0,67 à 2,00 mm/s. L’effet de l’augmentation
de température sur le comportement natatoire a été évalué dans la présente étude.
Les résultats ont montré que la vitesse maximale a significativement augmenté
(p < 0,05) avec l’augmentation la température (0,74 ±0,057 mm/s à 22 °C). De
plus, l’augmentation de la température favorise un accroissement significatif des
trajectoires circulaires de 13,32 % (18 °C) à 58,96 % (22 °C). Nos résultats sont
en accord avec ceux de Sprung (1984) qui a mis en évidence une augmentation de
la vitesse natatoire des larves de M. edulis avec l’augmentation de température :
1,25 mm/s à 6 °C et 3,3 mm/s à 18 °C. Selon Bayne (1965) le comportement des
larves de moules est affecté par la gravité et la lumière, mais la direction de nage
et l’ampleur de la réponse varient considérablement avec la température et l’âge
des larves.
Chez les larves exposées au cuivre, une diminution significative de la vitesse

maximale des larves par rapport à la condition contrôle a été notée. Aucune diffé-
rence significative des vitesses moyennes n’a été observée chez les larves exposées à
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l’argent et/ou au cuivre par rapport à la condition contrôle. Gamain (2016) a mon-
tré que l’exposition des larves d’huitre creuse à une faible concentration de cuivre
(1 µg/L) augmente significativement leur vitesses maximale et moyenne, mais une
concentration de 10 µg/L les diminuent. Chez les larves exposées au Cu ou à l’Ag,
nos résultats montrent une diminution significative des trajectoires rectilignes par
rapport à la condition contrôle. Nos résultats suggèrent un effet plus marqué du
cuivre par rapport à l’argent sur le comportement natatoire des larves de moules.
Cette hypothèse est appuyée par le fait que les trajectoires circulaires ont signi-
ficativement augmenté seulement chez les larves exposées au Cu par rapport à la
condition contrôle.

L’augmentation de température a augmenté significativement (p < 0,05) les vi-
tesses maximales des larves pour les différentes conditions d’exposition métallique.
Les vitesses moyennes ont été significativement augmentées à 22 °C seulement pour
les larves exposées au cuivre ou à l’argent. Chez les larves exposées au cuivre, on
remarque une diminution significative des trajectoires rectilignes avec l’augmenta-
tion de température. Cependant aucune différence significative n’a été constatée
pour les trajectoires circulaires. Chez les larves exposées à l’argent et au mélange,
nos résultats ont montré une diminution significative des trajectoires rectilignes et
une augmentation significatives des trajectoires circulaires à 22 °C. His et al. (1989)
ont suggéré qu’une nage circulaire ou en spirale des larves de la moule Mytilus gal-
loprovincialis correspond à un comportement erratique des larves. L’augmentation
de température augmente l’activité natatoire des larves mais ne favorise ni la sur-
vie ni le taux de croissance (Mann & Wolf, 1983). Cette idée a été confirmée par
nos études ou on a mis en évidence une augmentation des malformations larvaires
de M. galloprovincias avec l’accroissement de la température.

Étant donné la petite taille des larves, des études antérieurs ont supposé qu’ils
sont transportés passivement par les courants océaniques (Williams et al., 1984).
Cependant, des études récentes ont suggéré que la dispersion planctonique peut
ne pas être aussi passive, mais plutôt que le comportement des premiers stades de
vie pélagiques peut favoriser la rétention larvaire à proximité des habitats paren-
taux (Levin, 2006). La dispersion des larves, le succès du recrutement, la structure
de la communauté et la propagation d’espèces envahissantes sont fortement im-
pacté par les changement climatiques notamment l’accroissement de température
(PRZESLAWSKI et al., 2008). Ces changements peuvent affecter la viabilité et
la dispersion des larves sur des habitats inadéquats, où ils ne se métamorpho-
seront pas et finiront par mourir. L’augmentation de température et l’élévation
du niveau de la mer peuvent modifier le transport larvaire en facilitant l’échange
larvaire entre les communautés benthiques actuellement isolées par des barrières
géographiques, ce qui pourrait entraîner le recrutement d’espèces envahissantes
dans une zone autrefois isolée.
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Les mécanismes impliqués dans la stimulation ou l’inhibition du l’activité nata-
toire, ne sont pas encore bien compris. Cela s’explique principalement par le fait que
les paramètres comportementaux résultent de l’intégration d’un grand nombre de
processus biochimiques et physiologiques et nerveux (Heath, 1995; Peakall, 1992)
ainsi qu’une multitude de récepteurs de stimuli (Heath, 1995). Un polluant peut
agir sur un ou plusieurs de ces récepteurs, influençant aussi sur le système nerveux
en provoquant des lésions ou en modifiant le taux de production des neurotrans-
metteurs. En raison de son rôle important dans la transmission de l’influx nerveux
dans les neurones cholinergiques, l’acétylcholinestérase est considérée comme très
sensible aux changements biotiques et abiotiques (Greco et al., 2011; Dimitriadis
et al., 2012).
Nos résultats montrent que l’exposition à un gradient croissant de température

a significativement (p < 0.05) stimulé l’activité AChE chez les larves de moule
et la valeur a augmenté de 10,16 nmols/min/mg protéine pour atteindre 11,99
nmols/min/mg protéine respectivement à 18 et 22 °C. Nos résultats ne sont pas
en accord avec les résultats de Kamel et al. (2012) qui ont constaté une inhibi-
tion de l’activité AChE chez des moules M. galloprovincialis adultes exposées à un
gradient croissant de température (18 à 26 °C). Une autre étude a montré qu’une
exposition de larves de mouche arlequin Chironomus riparius à 3, 12 ou 22 °C
induit une augmentation non significative de l’activité AChE. Les plus hauts ni-
veaux d’activité AChE chez Tigriopus brevicornis ont été mesurés pendant l’été et
les plus faibles en hiver (Forget et al., 2003). A notre connaissance, aucune étude
de la variation d’AChE chez les stades larvaires des bivalves n’a été menée jusqu’à
présent.
Les données de la présente étude montrent que l’exposition au cuivre inhibe

significativement (p < 0,05) l’activité AChE chez les larves de moule par rapport
à la condition contrôle à 18 °C. Une inhibition significativement plus importante
(6,9 nmols/min/mg protéines) a été constatée chez les larves exposées au mélange
Cu-Ag. Cependant, aucune différence significative n’a été notée chez les larves
exposées à l’argent. Il est bien établi que l’inhibition de l’AChE est un biomarqueur
d’exposition aux insecticides et carbamates (Key & Fulton, 2002; Meng et al., 2015;
Saxena et al., 2015). Cependant, plusieurs études publiées au cours des dernières
années ont démontré les effets d’autres contaminants, tels que les métaux sur
l’activité AChE (Labrot et al., 1996; Diamantino et al., 2003; Frasco et al., 2005).
Tilton et al. (2011)ont évalué l’activité AChE musculaire chez le poisson zèbre

et ont constaté que 6,3 ppb de cuivre provoque une inhibition de l’enzyme. La
diminution de l’activité de l’acétylcholinestérase peut être expliquée par le fait
que certains métaux peuvent se lier à des groupes fonctionnels de la protéine, tels
que les groupes sulfhydryle (Najimi et al., 1997) et donc son activité catalytique
pourrait être compromise. Ainsi, des études ont mis en évidence l’inhibition de
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l’AChE par l’argent (Vrèek & Šinko, 2013; Šinko et al., 2014).
L’un des objectifs de notre étude était d’analyser un lien mécaniste possible

entre AChE et le comportement natatoire. L’implication des systèmes choliner-
giques dans l’activité locomotrice est bien établie chez les vertébrés (Pepeu &
Giovannini, 2004). Nous suggérons que la variation de l’activité AChE peut être
en quelque sorte impliquée avec les modifications de l’activité natatoire des larves.
Pour cela, une analyse de corrélation a été effectuée entre l’activité AChE et les pa-
ramètres de comportement natatoire étudiés. On a remarqué que l’activité AChE
est fortement corrélée avec les vitesses maximales (r= 0,71, p < 0.01). Ceci suggère
que l’hypoactivité et l’hyperactivité des larves pourraient être associés à la fonc-
tion AChE. Selon des recherches antérieures (Sandahl et al., 2005; Bonansea et al.,
2016), l’inhibition de l’activité AChE pourrait conduire à une paralysie de l’orga-
nisme, et induire des réponses comportementales anormales. Cela est en accord
avec nos résultats où on a constaté une augmentation de l’AChE et des vitesses
natatoires des larves de moules.

7.6 Conclusion
En conclusion, nos résultats montrent l’intérêt des études évaluant les réponses

comportementales des organismes aquatiques en réponse à l’exposition aux pol-
luants environnementaux. Les données de la présente étude ont montré que l’aug-
mentation de la température et de la contamination en Cu et Ag perturbe le
comportement natatoire des larves de moule ce qui pourrait compromettre leur
dispersion et leur survie dans leur environnement naturelle. Une nette tendance à
l’augmentation des trajectoires circulaires est observée chez les larves en condition
de stress thermique ainsi que métallique. À notre connaissance, ceci est la première
étude à montrer des altérations comportementales induites par la température, le
cuivre et l’argent chez des larves de moules méditerranéennes.
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Chapitre 8 Étude de l’hybridation entre Mytilus edulis et Mytilus
galloprovincialis et évaluation des performances des larves des espèces pures et
hybrides à différentes températures et à la contamination métallique

8.1 Introduction :

Un facteur écologique de grande importance dans la définition de la répartition
des espèces est la température. La tolérance à la température pour chaque stade
de vie d’un invertébré marin peut varier pour la même espèce (Mestre et al.,
2009). La température accélère ou décroit le taux métabolique et affecte ainsi,
la ponte, la croissance, le développement et la survie des larves (Anger, 2001;
Clarke, 2003). Une température élevée de l’eau est couramment invoquée comme
une cause probable de mortalité agissant en synergie avec d’autres facteurs (Mallet
et al., 1990) telle que la pollution métallique.
Des études ont confirmé que le réchauffement climatique récent a induit des

déplacements biogéographiques de nombreuses espèces végétales et animales vers
le pôle et a entraîné une initiation plus précoce de diverses activités biologiques
(Parmesan & Yohe, 2003; Root et al., 2003). Ces déplacements rapides de popu-
lations peuvent également conduire à la déstabilisation de nombreux écosystèmes
en raison de la modification de la composition de la communauté (Ipcc, 2007). Un
accroissement des températures de surface sans précédent laisse présager un succès
accru des espèces adaptées à la chaleur et leur expansion vers le pôle. De même,
les espèces adaptées au froid devraient souffrir d’un stress accru voire leur aire
géographique se déplacer (Root et al., 2003; Helmuth et al., 2006; Herbert et al.,
2007; Wethey et al., 2011).
Parmi les divers organismes présents dans les habitats intertidaux rocheux, les

espèces sessiles comme les moules, représentent d’excellents systèmes d’étude pour
étudier le stress environnemental. Les moules Mytilus spp sont des constituants im-
portants des communautés marines côtières (Seed, 1992). Ce groupe contient deux
espèces qui semblent occuper une série biogéographique par rapport à la tempé-
rature : la moule méditerranéenne d’eau chaude M. galloprovincialis et la moule
bleue des eaux froides à tempéréesM. edulis. En plus de leur importance écologique
subtidales, M. edulis et M. galloprovincialis ont également un intérêt commercial
et elles sont cultivées le long de la plupart des côtes européennes (Smaal, 2002).
La moule M. galloprovincialis est une espèce d’eau chaude et occupe principale-

ment la Méditerranée et se prolonge vers le nord jusqu’à la côte de la France et le
Royaume-Uni (Skibinski et al., 1983; McDonald et al., 1991; Gosling, 1992) alors
que la moule M. edulis est une espèce occupant les régions tempérées et froides le
long des côtes atlantiques européennes : de l’Europe du Nord à la frontière française
/ espagnole dans le golfe de Gascogne (Hilbish et al., 2012). Le chevauchement des
zones de répartition de deux espèces sœurs a créé une zone hybride du Golfe de
Gascogne au nord de l’Écosse, avec une alternance de populations hybrides et de
populations parentales pures (Coustau et al., 1991; Bierne et al., 2003; Hilbish
et al., 2012).
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8.1 Introduction :

Les facteurs exogènes et endogènes impliqués dans la prévention de la fusion des
génomes de deux espèces dépendent du cycle de vie. Chez la plupart des bivalves
marins, le cycle de vie se caractérise par une phase adulte sessile, une fécondité éle-
vée, une fertilisation externe et une dispersion larvaire étendue. Tout cela permet
un flux génétique étendu qui devrait limiter l’isolement géographique et le poten-
tiel de forte sélection dans un environnement souvent changeant. Par conséquent,
il n’est peut-être pas surprenant qu’une des zones d’hybridation marine les plus
connues, entre les moules Mytilus edulis et M. galloprovincialis sur les côtes atlan-
tiques européennes, ait révélé une complexité inhabituelle (Hilbish et al., 2012).
Cette zone présente une extension considérable, du sud-ouest de la France aux
côtes écossaises (Skibinski et al., 1978, 1983; Coustau et al., 1991) et présente une
structure en mosaïque dans laquelle des populations de génotypes purs alternent
avec des populations hybrides (Skibinski et al., 1983).

L’hybridation n’est pas un phénomène rare chez les organismes marins (Gardner,
1997), et on trouve jusqu’à 18 % d’hybridation d’espèces dans la nature (Mallet,
2005). Cependant, les études empiriques et théoriques sur les zones hybrides se
sont concentrées principalement sur les espèces terrestres (Barton & Hewitt, 1985;
Harrison, 1990; Arnold, 1997).

Les études menées sur l’hybridation des deux espèces de moule jusqu’à présent
ont porté sur le maintien des zones hybrides, les mécanismes et l’évolution de l’iso-
lement reproductif et l’échange génétique entre les populations hybrides (Coustau
et al., 1991; Arnold, 1992, 1997; Bierne et al., 2003; Mallet, 2005). Cependant,
l’effet des facteurs environnementaux a été pour la plupart ignorée. En fait, les
facteurs environnementaux sont des agents sélectifs puissants pour l’évolution des
êtres vivants (MacColl, 2011), donc il n’est pas surprenant que l’hybridation entre
deux espèces ayant des histoires différentes d’interactions avec les stress environ-
nementaux puisse modifier leurs mécanismes de résistance. L’effet des conditions
environnementales sur les performances larvaires est également crucial pour com-
prendre la dynamique des espèces qui s’hybrident. La performance des larves prove-
nant de croisements hybrides versus les espèces pures permet d’évaluer les pressions
sélectives potentielles qui pourraient favoriser ou décourager l’hybridation (Bierne
et al., 2003).

Dans ce cadre, l’objectif de la présente étude a été d’étudier (en laboratoire) et de
comparer la sensibilité des larves des espèces pures de moules, Mytilus edulis et M.
galloprovincialis, ainsi que leurs hybrides produits par croisement au laboratoire
face à l’augmentation de température et à la contamination métallique en utilisant
le test embryo-larvaire de toxicité. Mais aussi de vérifier en laboratoire les capacités
d’hybridation (fertilité, survie et développement) des deux espèces de moule.
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8.2 Protocole expérimental

8.2.1 Les géniteurs
Les moules utilisées dans cette thèse sont achetées sur le marché en provenance

d’Espagne pour M. galloprovincialis et d’Irlande pour M. edulis. Les moules sont
achetées auprès d’un fournisseur le jour de la manip. Ces deux espèces partagent
ensemble de nombreuses ressemblances morphologiques mais la taille de Mytilus
edulis est inférieure à celle de Mytilus galloprovincialis. Pour s’assurer des espèces
utilisées pour l’obtention des larves hybrides, une identification génétique a été
réalisée.

8.2.2 Solutions de contamination
Dans le but de comparer la sensibilité des larves hybrides et pures de moules

M. edulis aux métaux par rapport à l’espèce M. galloprovincialis, on a choisi de
contaminer les larves des différentes espèces à la concentration efficace médiane
CE50 de cuivre et d’argent ainsi que les CE25 des deux métaux (pour les appliquer
en mélange) obtenu chez la moule méditerranéenne. Pour l’évaluation de l’effet
toxique des métaux, les solutions mères ont été utilisées pour préparer la solution
de cuivre (CE50= 17,6 µg/L), d’argent (CE50= 6,58 µg/L) et de mélange Cu-Ag
(CE25 Cu= 10,83 µg/L et CE25 Ag= 3,11 µg/L) par dilution dans l’eau de mer
qui a été collectée au "Banc d’Arguin" (Bassin d’Arcachon, SW de la France) puis
filtrée.

8.2.3 Choc thermique et obtention des gamètes
L’induction de la ponte est réalisée par un processus de stimulation thermique

des géniteurs adultes placés dans l’eau de mer de référence filtrée. Des moules
matures d’élevage M. galloprovincialis et M. edulis sont placées séparément et
alternativement pendant 30 minutes dans un bain d’eau froide (15 °C) puis dans
un bain d’eau chaude (20 °C). Pour les moules femelles des deux espèces, les ovules
sont émises sous la forme de rubans de couleur orange alors que le sperme des mâles
est émis sous forme d’un jet de couleur blanche. Dès l’émission de leurs gamètes,
chacun des mâles et des femelles est isolé dans un petit volume d’eau de mer filtrée
(250 ml) à la température du bain ayant fait pondre l’animal. Avant de procéder
à la fécondation, il s’agira de sélectionner, par vérification sous microscope, les
moules ayant des gamètes en bon état, c’est-à-dire les ovocytes les plus réguliers,
et ayant une forme ronde et les spermatozoïdes les plus mobiles et dense. Ensuite,
la solution contenant les ovocytes est filtrée à l’aide d’un tamis de 100 µm et la
solution de sperme sur tamis de 50 µm, cela permet d’éliminer les débris.
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8.2.4 Fécondation
La fécondation a lieu par ajout de quelques millilitres de la solution de sperme

dans la solution contenant les ovocytes. Quatre types de croisement ont été réali-
sés :
- Femelle M. galloprovincialis × Mâle M. galloprovincialis
- Femelle M. edulis × Mâle M. edulis
- Femelle M. galloprovincialis × Mâle M. edulis
- Femelle M. edulis × Mâle M. galloprovincialis
L’apparition d’un globule polaire signifie le succès de la fécondation. Environ 60

minutes après la fécondation, les œufs ayant subi la première division sont répartis
dans des micro-plaques de 24 puits (Cellstar, GreinerBio-one) contenant les diffé-
rents milieux à tester à raison de 2 ml par puits et quatre réplicats par condition
étudiée. Le nombre maximal d’embryons par puits est 250 à 300 embryons. Pour
obtenir un nombre suffisant de réplicats, plusieurs expériences ont été réalisées
avec chacune un couple de géniteurs.
Pour le croisement M. galloprovincialis mâle et femelle, 9 couples étaient ex-

ploitables avec un pourcentage de laves malformées inférieur à 20 % à 18 °C. Pour
les hybrides obtenus par croisement des femelles M. galloprovincialis et mâle M.
edulis, 7 couples ont été utilisés. Respectivement pour les larves d’espèces pures M.
edilus et pour les hybrides issus des femelles M. edulis, 7 couples ont été utilisées
à 18 et 22 °C alors que seulement 4 couples ont été retenues à 20 °C.

8.2.5 Incubation :
Les embryons ont été mis en contact avec les différents produits à tester puis

ont été incubées à différentes températures (18, 20, 22 et 24 °C) dans des enceintes
thermo-régulées à l’obscurité pendant 48h jusqu’à atteindre le stade larve-D. Ces
températures déjà testées sur les larves de la moule méditerranéenne. Après 48
h d’incubation, 25 µl de formol à 37 % est ajouté dans chaque micro-puits pour
stopper le développement. L’analyse des larves malformées peut être faite immé-
diatement ou ultérieurement à condition que les micro-plaques soient conservées à
4 °C.

8.2.6 Analyse de développement larvaire
Le pourcentage de larves-D malformées a été déterminé pour chaque espèce par

l’observation et le dénombrement directe de 100 larves sous un microscope inversé à
un grossissement 400X équipé d’un appareil photo numérique et un logiciel d’acqui-
sition d’image (Nikon, Inverted Microscope Eclips, TS 100/TS100-F, TS100LED
MV/TS100 LED-F MV). Une larve est considérée bien formée seulement si elle
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prend la forme d’un D, toutes les autres formes de larves seront considérées comme
anormales. Dans notre analyse les différentes malformations larvaires et l’arrêt de
développement ont été considérés comme des anomalies de développement.

8.2.7 Analyses statistiques
L’ensemble des données ont été traitées statistiquement à l’aide du logiciel R

(http ://cran.r-project.org/). Les résultats ont d’abord été testés pour la norma-
lité (test de Shapiro-Wilk sur les résidus avec un risque de 1 %) et de l’égalité de
la variance (test de Levene sur les résidus, risque de 5 %). L’analyse statistique a
été réalisée par le test non paramétrique de Kruskal-Wallis. Les différences entre
les conditions ont ensuite été testées en utilisant le test post hoc de Kruskal (équi-
valent au test Tuckey HSD pour les données non paramétriques). La différence est
considéré comme significative lorsque p < 0,05.

8.3 Résultats :

8.3.1 Variabilité interindividuelle entre les différents couples de
la même espèce

Les résultats d’observation sous microscope révèlent des niveaux très élevés de
fécondation (≥90 %) car seuls quelques ovocytes ont été observés, et 48 h après
la fécondation, la plupart des embryons atteignent le stade larve-D. Pour tous les
couples de géniteurs utilisés pour réaliser les bio-essais d’embryotoxicité, les résul-
tats ont montré une variabilité inter-couples importante entre géniteurs (figures
8.3.1 ; 8.3.2 ; 8.3.3 et 8.3.4). Pour les couples de moules méditerranéennes, le pour-
centage des larves malformées à 18 °C était systématiquement inférieur à 20 %.
L’un des objectifs de la présente étude est l’évaluation de l’effet de l’augmentation
température sur les larves de moule M. edulis et des hybrides. Donc même les
couples donnant plus que 20 % de malformations à 18 °C ont été utilisés.

.
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8.3 Résultats :

Figure 8.3.1 – Comparaison de la variabilité inter-couples des pourcentages de
larves-D malformées de M. galloprovincialis exposées pendant 48h
à différentes conditions de température. L’axe Y secondaire indi-
quant le pourcentage des larves en arrêt de développement parmi
l’ensemble des larves en anomalies de développement.
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Figure 8.3.2 – Comparaison de la variabilité inter-couples des pourcentages de
larves-D malformées de M. edulis exposées pendant 48 h à diffé-
rentes conditions de température. L’axe Y secondaire indiquant
le pourcentage des larves en arrêt de développement parmi l’en-
semble des larves en anomalies de développement.
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8.3 Résultats :

Figure 8.3.3 – Comparaison de la variabilité inter-couples des pourcentages de
larves-D hybrides malformées (F. Mytilus galloprovincialis × M.
Mytilus edulis) utilisées dans les différentes conditions de tempé-
rature. L’axe Y secondaire indiquant le pourcentage des larves en
arrêt de développement parmi l’ensemble des larves en anomalies
de développement.
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Figure 8.3.4 – Comparaison de la variabilité inter-couples des pourcentages de
larves-D hybrides malformées (F. Mytilus edulis × M. Mytilus gal-
loprovincialis) utilisées dans les différentes conditions de tempé-
rature. L’axe Y secondaire indiquant le pourcentage des larves en
arrêt de développement parmi l’ensemble des larves en anomalies
de développement.
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8.3 Résultats :

8.3.2 Comparaison de la sensibilité des larves hybrides et de la
moule bleue M. edulis à l’augmentation de la
température par rapport aux larves de la moule
méditerranéenne M. galloprovincialis

L’embryotoxicité de la température pour les larves-D de moule a été évalué pour
les 4 espèces étudiées. La sensibilité des différentes espèces de moules à l’augmen-
tation de température a été évalué en exposant les embryons pendant 48 h (Stade
larve-D) à 4 températures différentes.
L’effet d’une température 18 °C sur le développement des larves de moules est

présenté dans la figure 8.3.5. Nos résultats montrent que les larves M. edulis sont
plus sensibles à la température que les larves M. galloprovincialis avec respective-
ment un pourcentage de larves malformées égale à 37,07 ± 9,63 % et 15,8 ± 2,73%.
Les larves hybrides issues d’une femelle M. galloprovincialis sont significativement
moins sensibles à température de 18 °C par rapport aux trois autres croisements
avec un pourcentage de larves malformées de 12,03 ± 3.77 %. Nos résultats n’ont
montrés aucune différence significative entre les larves de M. edulis et les larves
hybrides d’une femelle M. edulis avec un mâle M. galloprovincialis. En revanche,
nos résultats ont mis en évidence une différence significative entre les deux types
des larves hybrides avec un pourcentage de larves anormales de 12 % pour les
larves obtenues d’une femelle M.galloprovincialis et 44 % pour les larves obtenues
d’une femelle M. edulis.
L’effet d’une température 20 °C sur le développement des larves de moules est

présenté dans la figure 8.3.6. Nos résultats montrent qu’une augmentation de deux
degrés augmente le pourcentage de larves anormales de toutes les espèces par
rapport à la température 18 °C. Aucune différence significative n’a été observée
entre les larves M. galloprovincialis et les hybrides de femelle M. galloprovincialis
et entre les larves M. edulis et les hybrides de femelle M. edulis. En revanche, il
y a une différence significative de sensibilité à la température entre les larves D
de M.galloprovincialis et M.edulis. Par ailleurs, il y a une différence significative
entre les larves hybrides issus d’une de femelle M. galloprovincialis (18,82 ± 1,38
%) et celles issus d’une femelle M. edulis (52,75 ± 14,81 %).
L’effet d’une température 22 °C sur le développement des larves de moules

est présenté dans la figure 8.3.7. Nos résultats montrent qu’une augmentation de
quatre degrés provoque 100 % de malformation dont 93,42 % d’arrêt de dévelop-
pement chez les hybrides d’une femelle M. edulis. Une différence significative de
sensibilité à la température a été notée entre les larves D de M. galloprovincialis
(66,86 ± 11,81 %) et M. edulis (98,5 ± 2,7 %). Par ailleurs, il y a une différence
significative entre les larves hybrides issus d’une de femelle M. galloprovincialis
(39,6 %) et celles issus d’une femelle M. edulis (100 %).
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Figure 8.3.5 – Effet de l’incubation 48h à 18 °C sur le développement des larves-
D de M. galloprovincialis, M. edulis et les hybrides des deux es-
pèces. L’axe Y secondaire indique le pourcentage des larves en ar-
rêt de développement parmi l’ensemble des larves malformées. Dif-
férentes lettres indiquent des différences significatives (p < 0,05)
entres les différents croisements. (Moyennes±écart type).
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8.3 Résultats :

Figure 8.3.6 – Effet de l’incubation 48 h à 20 °C sur le développement des larves-
D de M. galloprovincialis, M. edulis et les hybrides des deux es-
pèces. L’axe Y secondaire indique le pourcentage des larves en ar-
rêt de développement parmi l’ensemble des larves malformées. Dif-
férentes lettres indiquent des différences significatives (p < 0,05)
entres les différents croisements. (Moyennes±écart type).
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Figure 8.3.7 – Effet de l’incubation 48 h à 22 °C sur le développement des larves-
D de M. galloprovincialis, M. edulis et les hybrides des deux es-
pèces. L’axe Y secondaire indique le pourcentage des larves en ar-
rêt de développement parmi l’ensemble des larves malformées. Dif-
férentes lettres indiquent des différences significatives (p < 0,05)
entres les différents croisements. (Moyennes±écart type).
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L’effet d’une température 24 °C sur le développement des larves de moules est
présenté dans la figure 8.3.8. Nos résultats montrent qu’une augmentation de six
degrés augmente le pourcentage de larves anormales de toutes les espèces par rap-
port à la température 18 °C. Aucune différence significative n’a été observée entre
les larves M. galloprovincialis (99 %), M. edulis (100 %) et les hybrides de femelle
M. edulis (100 %). En revanche, il y a une différence significative de sensibilité à
la température entre les larves-D hybrides issues d’une femelle M.galloprovincialis
(57,42 ± 15,96 %) et les trois autres espèces.

Figure 8.3.8 – Effet de l’incubation 48h à 24 °C sur le développement des larves-
D de M. galloprovincialis, M. edulis et les hybrides des deux es-
pèces. L’axe Y secondaire indique le pourcentage des larves en ar-
rêt de développement parmi l’ensemble des larves malformées. Dif-
férentes lettres indiquent des différences significatives (p < 0,05)
entres les différents croisements. (Moyennes±écart type).

8.3.3 Comparaison de la sensibilité des larves hybrides et de
moule bleue M. edulis aux deux métaux (Cu, Ag) par
rapport aux larves de la moule méditerranéenne M.
galloprovincialis

Les effets de cuivre, de l’argent et de mélange Cu-Ag à 18 °C sur le développe-
ment larvaire des moules sont présentés dans la figure 8.3.9. Nos résultats n’ont mis
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en aucune différence significative entres les larves issus des différents croisements
quel que soit le métal utilisé, sauf les hybrides issues de femelle M. galloprovin-
cialis exposées à l’argent. Ces dernières ont été significativement moins sensibles
à l’argent par rapport aux trois autres croisements. On a remarqué aussi que chez
les hybrides de femelle M. galloprovincialis les pourcentages de larves malformées
sont globalement plus faibles par rapport aux autres croisements quel que soit le
contaminant utilisé.

8.3.4 Comparaison de la sensibilité des larves hybrides et de la
moule bleue M. edulis à l’effet combiné de la
température et des métaux par rapport aux larves de la
moule méditerranéenne M. galloprovincialis

L’impact de la température sur l’embryotoxicité des métaux a été évalué chez les
larves des moules et les résultats sont présentés dans la figure 8.3.10. En cas d’une
co-exposition au cuivre et à une température haute de 22 °C, nos résultats ont
montré une différence significative entre les larves avec un plus faible pourcentage
de malformations obtenu chez les larves hybrides issues de femelle M. gallopro-
vincialis 61,45 ± 9,66 %. Pour l’argent ou le mélange Cu-Ag, aucune différence
significative n’a été montrée entre les larves M. edulis et les larves hybrides d’une
femelle M. edulis. Les pourcentages de malformations chez les larves M. edulis et
les larves hybrides issues d’une femelle M. edulis sont significativement plus im-
portantes que celles chez les larves M. galloprovincialis. Les larves hybrides issues
d’une femelle M. galloprovincialis présentent un pourcentage de larves malformées
plus faible que celles issues de M. galloprovincialis mais cette différence n’est si-
gnificative que pour l’exposition au Cu.
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Figure 8.3.9 – Effet de l’exposition à une concentration de cuivre (A), d’argent
(B) et le mélange (C) sur le développement des larves-D de moules
M. galloprovincialis,M. edulis et les hybrides des deux espèces à 18
°C. L’axe Y secondaire indique le pourcentage des larves en arrêt
de développement parmi l’ensemble des larves malformées. Dif-
férentes lettres indiquent des différences significatives (p < 0,05)
entres les différents croisements. (Moyennes±écart type).
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Figure 8.3.10 – Effet de l’exposition à une concentration de cuivre (A), d’ar-
gent (B) et le mélange (C) sur le développement des larves-D de
moules M. galloprovincialis, M. edulis et les hybrides des deux
espèces à 22 °C. L’axe Y secondaire indique le pourcentage des
larves en arrêt de développement parmi l’ensemble des larves mal-
formées. Différentes lettres indiquent des différences significatives
(p < 0,05) entres les différents croisements. (Moyennes±écart
type).

198



8.4 Discussion :

8.4 Discussion :

Nous avons effectué pour la première fois une évaluation des effets de l’augmen-
tation de température et de contamination métallique sur des larves hybrides de
moule par croisement en laboratoire des gamètes issus de deux espèces pures :
M. galloprovincialis et M. edulis. Pour cela, le test embryo-larvaire de toxicité a
été utilisé pour étudier et comparer la sensibilité des larves de deux espèces pures
ainsi que leurs hybrides (Femelle M. galloprovincialis × Mâle M. edulis et Femelle
M. edulis × Mâle M. galloprovincialis) à l’augmentation de température et à la
contamination métallique (Cu et/ou Ag).
Les résultats de la présente étude confirment que l’hybridation entre M. edulis

et M. galloprovincialis produit avec succès des larves qui survivent au moins 48
h après la fécondation. Ceci est cohérent avec l’hybridation très répandu observée
entre ces espèces dans la nature (Skibinski et al., 1983; McDonald et al., 1991).
Nos résultats ont mis en évidence une variabilité inter-géniteurs chez les diffé-

rentes espèces étudiées. La variation entre les individus est un phénomène bien
connu dans l’expérimentation humaine et animale. Selon Toonen & Pawlik (2001)
(p. 2450) “all larvae are not created equal.”. Pendant des décennies, le dogme dans
l’expérimentation animale était de réduire la variabilité interindividuelle autant
que possible afin d’obtenir des résultats statistiquement significatifs avec le moins
d’animaux. Dans l’écologie comportementale, la variabilité interindividuelle est
considérée comme une condition préalable à l’évolution. L’idée générale est que
certains individus dans des conditions environnementales particulières ont une ap-
titude plus élevée que d’autres conduisant à une survie, croissance ou encore une
reproduction plus élevée (Koolhaas et al., 2010). Les conditions environnementales
rencontrées au cours des premiers stades de la vie, et notamment la température,
ont le potentiel de causer des effets forts et irréversibles sur les phénotypes indivi-
duels et la condition physique à long terme (Burton & Metcalfe, 2014).
La présente étude a examiné l’hypothèse générale selon laquelle la survie, la

croissance et le développement des larves de moules varient en fonction de l’espèce
et de la température. Nos résultats confirment cette hypothèse et suggèrent que la
gamme de tolérance thermique des larves de moules est espèce-spécifique.
Nos résultats montrent que les larves M. edulis sont plus sensibles à la tem-

pérature 18 °C que les larves M. galloprovincialis. La moule M. galloprovincialis
est distribuée dans des eaux plus chaudes que M. edulis, ce qui explique que les
larves de M. galloprovincialis se développent mieux aux températures plus élevées.
Nos résultats le confirment car, dans tous les essais, les larves d’espèce pure de M.
galloprovincialis se sont mieux développées à températures hautes. Brenko & Ca-
labrese (1969) ont montré que la survie des larves Mytilus edulis était optimale à
une température 10 °C et une salinité de 40 %� et que la croissance des larves était
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plus rapide à une température de 15 °C dans des salinités de 25 à 35 %�. Bayne
(1965) a découvert que les larves de Mytilus edulis ont survécu à une température
de 16 °C pendant 26 jours sans nourriture. Le temps de survie, cependant, peut-
être plus court à des températures plus élevées. Le pourcentage de malformations
augmente avec l’augmentation de la température pour les larves des deux espèces
pures pour atteindre à 24 °C 99 % de malformation des larves M. galloprovincialis
et 100 % des larves M. edulis. Il semble probable qu’à 24 ° C, une température qui
favorise la croissance bactérienne, l’effet sur la survie est le résultat combiné d’une
diminution de la vitalité des larves et d’une prolifération accrue des bactéries.
Les larves hybrides issues d’une femelle M. galloprovincialis sont significative-

ment moins sensibles à l’augmentation de la température par rapport à M. gallo-
provincialis, M. edulis et les hybrides issues d’une femelle M. edulis.
L’hybridation entre espèces de moule Mytilus spp se produit naturellement dans

les endroits où leurs distributions se chevauchent (Gosling, 1992) et où dans les
zones où les espèces non natives ont été introduites par des activités maritimes
ou aquacoles (Bierne et al., 2003). L’ampleur de l’hybridation varie en fonction
de facteurs tels que la synchronisation de frai (Toro et al., 2002), les conditions
environnementales et l’adaptation locale (Riginos & Cunningham, 2005) et les
activités humaines (Väinölä & Strelkov, 2011), allant de faible à des fréquences
très élevées de descendants hybrides (Dias et al., 2009).
Une zone d’hybridation particulière entre M. galloprovincialis et M. edulis en «

Whitsand Bay », dans le sud de la Grande-Bretagne, a fait l’objet d’une enquête de
plusieurs auteurs. En utilisant une analyse par allozymes pour identifier des espèces
pures et hybrides, Gardner et al. (1993) et Wilhelm & Hilbish (1998) ont montré
que cette population comprend une proportion élevée de M. edulis récemment
installés. Ces auteurs font état d’une sélection naturelle continue des individus
de M. edulis par rapport aux hybrides ou M galloprovincialis. La sélection est si
forte qu’il n’y a pratiquement pas d’anciens individus de M. edulis dans la baie de
Whitsands.
Bien que les performances larvaires face aux conditions environnementales des

moules M. edulis par rapport M. galloprovincialis ont déjà été étudiées, celles
des hybrides restent encore peu inconnue. Les données de cette étude ont montré
qu’une température de 22 °C provoque 100 % de malformations chez les larves
hybrides issues d’une femelle M. edulis et les larves pures de moule M. edulis. Une
température 24 °C provoque 100 % d’arrêt de développement chez les hybrides
issues d’une femelle M. edulis. Cependant, les données de cette étude ont montrées
que les larves hybrides d’une femelle M. galloprovincialis sont significativement
plus résistantes à température haute de 24 °C avec 57 % e larves anormales. Pour
toutes les températures testées, Il y avait une différence significative entre les
deux espèces hybrides. Les larves hybrides issues d’une femelle M. edulis sont plus
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sensibles à la température.
Les moules du genre Mytilus spp présentent un mode inhabituel de transmission

de l’ADN mitochondrial (ADNmt) (Skibinski et al., 1994; Zouros et al., 1994), ap-
pelée hérédité doublement uni-parentale. Les femelles sont homoplasmiques pour
le mitotype « F » qui est hérité maternellement, alors que les mâles sont hétéro-
plasmiques pour le mitotype « M » hérité paternellement. Cependant, les gamètes
des deux sexes sont homoplasmiques, chez les femelles pour F et chez les mâles
pour M. On pense que les mitochondries du sperme pénètrent dans l’ovule à la
fécondation (Longo & Anderson, 1970) et que le mitotype M est éliminé chez les
larves destinées à devenir femelles entre 18 et 48 h après la fécondation (Sutherland
et al., 1998).
Une étude mené par Hilbish et al. (2012) a prévu que la population de M. edulis

dans le golfe de Gascogne disparaîtra d’ici 2050 et que toute la région sera occupée
par M. galloprovincialis ou les moules hybrides dominée par une fréquence élevée
d’allèles de M. galloprovincialis, comme celle observée actuellement le long des
marges occidentales de l’Irlande et du Royaume-Uni (SKIBINSKI & RODERICK,
1991).
Selon les résultats de la présente étude, des hybrides issus d’une femelle M.

galloprovincialis sont plus performants face à l’augmentation de température que
des hybrides issus d’une femelle M. edulis. Les travaux sur des larves de moules
hybrides en laboratoires sont très limités d’où la difficulté de mieux comprendre
nos résultats. Un travail a été mené par Beaumont et al. (2004) sur des larves d’es-
pèces pures de moules M. galloprovincialis et M. edulis ainsi qu’à leur hybrides
croisés en laboratoires. Les résultats obtenus ont montré que des larves hybrides
d’une femelle M. edulis incubées pendant 72 h à 14 °C présentent un pourcentage
significativement plus élevé de larves normales (33,9 à 63,7 %) que celles issues
d’une femelle M. galloprovincialis pure (25 à 51.9 %). A la même température, le
pourcentage de normalité va de 39.1 à 46.6 % pour les larves hybrides d’une femelle
M. galloprovincialis. L’hypothèse à proposer c’est que les différences significatives
entre ces deux espèces face à la température est le résultat de la variation génétique
entre les individus, bien que certains pourraient aussi être dus aux effets mater-
nels. Les effets maternels peuvent prendre diverses formes allant des changements
morphologiques et comportementaux induits hormonalement, au transfert de la
résistance à la pollution et aux agents pathogènes, à la modification épigénétique
de l’expression des gènes (Uller, 2008; Crean et al., 2013).
Bien qu’il soit déjà démontré que les changements climatiques puissent avoir

des répercussions importantes sur la répartition des espèces et l’étendue des zones
d’hybridation, il parait improbable que des variables isolées soient les seuls facteurs
impliqués (Helmuth et al., 2006). La combinaison de facteurs de stress peut avoir
des effets antagoniste, synergique et additif (Coors & De Meester, 2008), ce qui rend
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difficile les prédictions à partir des études à stress unique aux effets du changement
climatique.

Les premiers stades de vie des bivalves sont particulièrement très sensibles à
l’exposition aux polluants et notamment les métaux lourds (Nadella et al., 2009;
Prato & Biandolino, 2010; Gamain et al., 2016a,b). Les résultats rapportés dans ce
travail ont mis en évidence les effets du cuivre et de l’argent sur le développement
embryo-larvaire des espèces pures de la moule M. galloprovincialis et M. edulis et
leurs hybrides. Nos résultats n’ont mis en évidence aucune différence significative
entre les espèces quel que soit le métal utilisé, sauf pour l’argent chez les larves
hybrides issues de femelle M. galloprovincialis. Ces dernières sont apparues signifi-
cativement plus tolérantes à l’argent par rapport aux autres espèces. On remarque
que chez les hybrides issus de femelle M. galloprovincialis, les pourcentages de
larves malformées sont globalement plus faibles par rapport aux autres espèces
quel que soit le contaminant. Martin et al. (1981) ont mené une étude sur des
embryons de M. edulis exposés à divers métaux et les résultats ont abouti à des
CE50 égales à 5.8 µg/L pour CuSO4 et 14 µg/L pour l’AgNO3. Dans le cycle
de vie de Mytilus edulis, le stade embryonnaire s’est révélé être le stade le plus
sensible au cuivre (Hoare et al., 1995b). A notre connaissance, aucune étude n’a
été menée sur la toxicité des métaux sur les hybrides de moules.

L’effet de la température sur la sensibilité des organismes aquatiques aux pol-
luants a déjà été documenté dans le contexte écotoxicologique (Cairns et al., 1975;
Tomanek and Zuzow, 2010; Attig et al., 2014a). Toutefois, seules quelques études
ont décrit les effets interactifs entre la température et les métaux à l’état de traces
sur le stade de vie précoce des bivalves. Nos résultats précédents ont montré que
l’élévation de la température a considérablement augmenté la toxicité des métaux
testés sur les larves de M. galloprovincialis. Il a été démontré que chez les inverté-
brés comme chez les vertébrés, l’interaction température-métaux suit une courbe
croissante, ainsi l’augmentation de la température tend à augmenter la toxicité
des métaux sur les organismes (Cairns et al., 1975). Nos résultats ont montré
une différence significative entre les espèces étudiées à 22 °C avec un plus faible
pourcentage de malformations obtenu chez les hybrides issus de femelle M. gal-
loprovincialis. Les pourcentages de malformations chez les larves M. edulis et les
larves hybrides d’une femelle M. edulis sont significativement plus importantes que
celles enregistrés chez les larvesM. galloprovincialis. Cependant, les larves hybrides
d’une femelle M. galloprovincialis présentent un pourcentage de larves malformées
plus faible que celui de M. galloprovincialis mais sans différence significative. Ces
résultats confirment la plus grande résistance des hybrides d’une femelle M. gal-
loprovincialis à l’augmentation de température. L’hypothèse à proposer est qu’il
y a une transmission par la mère via l’ovocyte d’un pool de protéines de résis-
tance (ex : HSP) pour les hybrides issus d’une femelle M. galloprovincialis ce qui
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pourrait conférer une plus grande résistance.

8.5 Conclusion :
Les résultats de la présente étude confirment la possibilité d’hybrider en labora-

toire M. edulis et M. galloprovincialis produisant avec succès des larves hybrides
survivent et croissent correctement au moins sur les 48 premières heures après fé-
condation. Il a été montré par ailleurs que les larves de M. galloprovincialis, M.
edulis et hybrides avaient une sensibilité différente à la température. Cette sensibi-
lité différentielle est moins marquée chez les métaux. Ces travaux ont montré une
sensibilité à la température et aux métaux comme suit : Hybride issue d’une femelle
M. edulis et d’un mâle M. galloprovincialis = M. edulis > M. galloprovincialis >
Hybride issue d’une femelle M. galloprovincialis et d’un mâle M. edulis.
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L’objectif initial de la présente thèse était de « fournir des nouvelles connais-
sances sur les réponses précoces des stades embryo-larvaires de moule
Mytilus spp face au réchauffement climatique et à la pollution métal-
lique ». Les résultats obtenus nous ont permis d’une part de proposer des mar-
queurs précoces de toxicité chez les stades embryo-larvaires de moule et d’autre
part de fournir des premières preuves scientifiques sur les différences de sensibilité
des premiers stades de vie de moule d’espèces pures et hybrides.
Afin de répondre à l’objectif principal de notre étude, plusieurs tâches ont été

abordées. D’abord, le test embryo-larvaire de toxicité sur moule méditerranéenne
Mytilus galloprovincialis a été adapté pour évaluer les effets de l’augmentation de
température et/ou de la pollution métallique sur le développement embryo-larvaire
de la moule (Partie 3, chapitre 1). Ensuite, les réponses des premiers stades de vie
de Mytilus galloprovincialis face à l’augmentation de température et à la pollution
métallique ont été étudiées en abordant les aspects chimiques, moléculaires, bio-
chimiques, phénotypiques et comportementaux des larves-D de moule (Partie 3,
chapitre 2, 3 et 4). Enfin, une étude comparative de la vulnérabilité des premiers
stades de vie des deux espèces de moule étudiées M. galloprovincialis et M. edulis
ainsi que leurs hybrides face à la pollution métallique et à l’augmentation de la
température des eaux a été conduite (Partie 3, chapitre 5).

9.1 Sensibilité des stades précoces de
développement de la moule M. galloprovincialis
à la pollution métallique et au réchauffement
des eaux

Les effets délétères de l’augmentation de la température et des polluants mé-
talliques modèles étudiés sur le développement embryo-larvaire de la moule médi-
terranéenne ont été évalués en utilisant le test embryo-larvaire bivalve (His et al.,
1999a,b). Ce bio-essai sur embryons de moule utilisé dans le cadre de cette thèse
de doctorat est un test d’écotoxicité aigüe. Les premiers stades de vie de bivalves
(embryons et larves) sont parmi les organismes les plus fréquemment utilisés dans
les bio-essais écotoxicologiques (AFNOR, 2009). Ils sont couramment utilisés pour
déterminer les effets biologiques des polluants tels que les métaux (Beiras & His,
1995; Mai et al., 2012; Gamain et al., 2016a,b), les pesticides (Mai et al., 2012;
Mottier et al., 2013; Mai et al., 2014), les herbicides ou les résidus pharmaceutiques
(Di Poi et al., 2013) ainsi que pour déterminer la qualité des eaux côtières (Geffard
et al., 2001b) et des sédiments (Geffard et al., 2003; Cachot et al., 2006; Poirier
et al., 2007; Mamindy-Pajany et al., 2010).
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L’un des principaux objectifs de notre travail de recherche était l’évaluation des
impacts de l’augmentation de la température et des polluants métalliques modèles
sur le développement embryo-larvaire de la moule méditerranéenne M. gallopro-
vincialis. Le pourcentage de malformations larvaires est un marqueur sensible qui
a fréquemment répondu à l’augmentation de température et aux métaux au cours
de ce travail de recherche. Les différents types de malformations observés donnent
un aperçu global des dommages morphologiques possibles sur l’organisme. De plus
ce bioessai offre des conditions opératoires optimales en réduisant les volumes de
toxique à utiliser ainsi que le temps d’exposition qui est seulement de 48 h pour la
moule à 18 °C. Les effets embryotoxiques mesurés à l’aide de ce test montrent tou-
jours une importante variabilité interindividuelle, qui est beaucoup plus marquée
entre larves issues des géniteurs différents qu’entre larves issues d’un même couple
de géniteurs. Cela peut se justifier par le fait que dans des conditions environne-
mentales particulières, la réponse des survivants dépend surtout d’une performance
plus élevée de certains individus que d’autres conduisant à une reproduction plus
élevée, une meilleure survie, etc...(Koolhaas et al., 2010).

Les travaux menés au cours de cette thèse sont les premiers à mettre en évidence
l’impact négatif de l’augmentation de la température de l’eau sur le développement
des premiers stades de vie de moule. Nos résultats indiquent que les stades pré-
coces de développement de M. galloprovincialis sont très sensibles à une élévation
modérée de la température de l’eau et des valeurs supérieures à 22 °C réduisent si-
gnificativement le développement embryonnaire de la moule méditerranéenne. Du
fait de leur développement incomplet, les stades précoces de la vie sont beaucoup
plus sensibles que les adultes aux effets de la température (Byrne & Przeslawski,
2013).

Des effets sublétaux sur la performance de l’organisme se produisent probable-
ment lorsque les larves sont exposées à des températures au-delà des limites cri-
tiques. En fait, il est bien connu que l’histoire de vie larvaire aura souvent des
conséquences physiques sur les individus post-métamorphose (Pechenik, 2006).
L’intervalle de tolérance aux conditions environnementales varie habituellement
au cours de l’ontogenèse, les stades de développement précoces de la plupart des
invertébrés présentant des gammes de tolérance plus étroites que les stades ulté-
rieurs (Dove & Connor, 2007). Selon les espèces et le type de facteurs de stress, les
stades de vie précoces présentent différentes sensibilités aux facteurs de stress. Les
fourchettes de tolérance à la température tendent à s’élargir et elles sont plus ou
moins différentes d’une espèce à une autre (tableau 9.1). Les résultats de l’expo-
sition des embryons de moule juste fécondés au cuivre et à l’argent montrent des
effets embryotoxiques dès les concentrations environnementales (0,5 µg/L pour le
Cu et 1 µg/L pour l’Ag) qui augmentent avec l’augmentation de la concentration
appliquée.
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Table 9.1 – Gamme de tolérance thermique des premiers stades de vie de diffé-
rentes espèces de bivalves.

Espèces Stade de vie Température
°C

Références

Mytilopsis leucophaeata Larve 10–30 (Verween et al., 2007)

Bathymodiolus childressi
Embryon 7–25 (Arellano & Young,

2011)
Blastula 2–25 (Arellano & Young,

2011)
Trochophore 2–25 (Arellano & Young,

2011)

Mytilus trossulus

Embryon 7–25 (Arellano & Young,
2011)

4–20 (Yaroslavtseva &
Sergeeva, 2006)

Trochophore
2–25 (Arellano & Young,

2011)
4–20 (Yaroslavtseva &

Sergeeva, 2006)
14–22 (Limbeck, 2003)

Mytilus edulis

Embryon
5–22 (Bayne, 1965)
6–18 (Sprung, 1984)
5–25 (Mestre et al., 2009)

Véligère

5–22 (Bayne, 1965)
6–18 (Sprung, 1984)
5–30 (Brenko & Calabrese,

1969)
14–22 (Limbeck, 2003)
<20 Ce travail

Crassostrea gigas Véligère 22-28 (Gamain et al., 2016a)
Mytilus galloprovincialis véligère 18-22 Ce travail
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Bien que le Cu soit un élément essentiel à des niveaux faibles, il s’est avéré
très toxique en excès pour les organismes aquatiques (Deb & Fukushima, 2007a;
Gomiero & Viarengo, 2014). La sensibilité des larves de moules obtenues dans
la présente étude est similaire à celle des embryons de Mytilus trossolus (Fitzpa-
trick et al., 2008) et Crassostrea gigas (Mai et al., 2012; Gamain et al., 2016b).
Les embryons de moule de Mytilus galloprovincialis sont parmi les espèces aqua-
tiques les plus sensibles au cuivre (Tableau 9.2). Ce travail est le premier à évaluer
l’embryotoxicité de l’argent ionique sur les premiers stades de vie de la moule mé-
diterranéenne et confirme bien sa forte toxicité sur les invertébrés aquatiques. Le
test embryo-larvaire nécessite de respecter deux conditions pour pouvoir valider
les résultats obtenus : (1) le pourcentage de larves-D normales doit être égal ou
supérieur à 80 % pour les conditions témoins (Quiniou et al., 2005), et (2) la CE50
du CuSO45H2O exprimée en équivalent Cu2+ doit être comprise entre 6 et 16
µg/L à 20 °C. La courbe dose-réponse pour le cuivre nous a permis de calculer
une CE50 à 20 °C égale à 16,28 µg/L (12,01 – 16,42 µg/L) qui est très proche de
la gamme de validité du test. Les unités toxiques ont été calculées et les résultats
obtenus montrent que le cuivre et l’argent interagissent de manière additive sur
le développement embryonnaire. Nos résultats sont en accords avec ceux de Co-
glianese & Martin (1981) sur le développement embryonnaire de l’huître Pacifique
Crassostrea gigas.

Table 9.2 – Toxicité du Cuivre chez les larves de différents invertébrés aquatiques.
Espèces Stade de vie CE50

(µg/L)
LOEC Références

Paracentrotus
lividus

larve-D 114,7 - (His et al., 1999b)
Larve-48h 66,76 16 (Fernández & Beiras, 2001)

Crassostrea
gigas

larve-D 12,5 0,1 (Mai et al., 2012)
larve-D 5,9 - (Gamain et al., 2016b)
larve-D 37 - (His et al., 1999b)
larve-D 7,4 à 14,8 (Gamain et al., 2016a)
larve-D 20,77 (Brooks et al., 2007)

Mytilus
trossolus

larve-D 9,6 (Nadella et al., 2009)

Mytilus edulis larve-D 5,8 (Martin et al., 1981)
Diadema
antillarum

larve-D 11 (Bielmyer et al., 2005)

Mytilus
galloprovincialis

larve-D 40 (36 %�) 6,25 (Prato & Biandolino, 2010)
larve-D 17,6 0,5 Ce travail
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Plusieurs études ont mis en évidence l’effet de la température sur la sensibi-
lité des organismes aquatiques aux polluants (Cairns et al., 1975; Tomanek, 2010;
Banni et al., 2014a,b). Toutefois, seulement quelques études ont évalué l’effet de
la température sur la toxicité des polluants sur les stades de vie précoces des bi-
valves (Gamain et al., 2016a). Ainsi, l’augmentation de la température tend à
augmenter la toxicité des polluants sur les organismes aquatiques. Il a été mis en
évidence que la limite de tolérance thermique des organismes diminue en présence
de polluants chimiques (Holmstrup et al., 2010).Nos résultats ont montré une in-
teraction de l’augmentation de la température avec les deux métaux étudiés et
un effet synergique a été mis en évidence quel que soit la condition d’exposition.
Nos résultats sont en accord avec de nombreuses études sur différents stades de
vie des espèces aquatiques (Tableau 9.3). Cet effet synergique pourrait être médié
par des effets directs de la chaleur et des métaux sur les membranes cellulaires
(fluidité membranaire,. . . ). De plus, la chaleur cible les dommages aux protéines
et aux structures cellulaires, alors que les produits chimiques visent les propriétés
de la membrane et protéines cellulaires. En outre, une interaction indirecte entre
les produits chimiques et la température peut résulter d’une augmentation de la
solubilité des métaux dans l’eau qui peut se traduire par une augmentation de leur
biodisponibilité (Sokolova & Lannig, 2008).
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Les données d’embryotoxicité obtenues dans la présente étude ont démontré la
sensibilité des premiers stades de vie de la moule méditerranéenne M. gallopro-
vincialis à l’accroissement de la température de l’eau et à la pollution métallique.
Afin de mieux comprendre l’implication de la température et des métaux dans la
survenue des altérations embryo-larvaires, il était pertinent d’étudier les réponses
biologiques au niveau moléculaire et biochimique.

9.2 Larves de moule en multi-stress : Mécanismes
de réponse aux stress chimique et thermique

Une approche multi-biomarqueurs a été conduite dans le cadre de cette thèse
pour l’évaluation des effets biologiques des polluants sur les premiers stades de vie
de la moule méditerranéenne. La méthodologie adoptée est une démarche intégrée
associant analyses chimiques, moléculaires, biochimiques et comportementales qui
avait pour premier objectif d’étudier les réponses précoces des larves de moules
en lien avec les variations de température, des marqueurs physiologiques et des
concentrations de contaminants (Cu, Ag) bioaccumulés. Une exposition à des mé-
taux modèles seuls ou en combinaison et à un gradient de température a été menée
pour acquérir des connaissances sur la sensibilité des premiers stades de vie et pour
proposer des biomarqueurs précoces pertinents permettant une caractérisation des
effets combinés de la pollution thermique et métallique.
Dans cette étude, l’évaluation du niveau de bioaccumulation des métaux étudiés

a clairement montré différents degrés d’accumulation dans les tissus des stades
embryo-larvaires des moules pour les différentes conditions expérimentales. Nos
résultats montrent une tendance à l’augmentation des niveaux de Cu et Ag bioac-
cumulés avec l’accroissement de la température lors des expositions aux composés
simples. L’augmentation des concentrations en métaux est plus efficace à 20 ° C.
Plusieurs études suggèrent que l’accumulation de métal dans les mollusques est
dose et temps dépendant (Negri et al., 2013; Attig et al., 2014a). En revanche,
les résultats obtenus ont montré une tendance à la diminution des niveaux de Cu
et Ag bioaccumulés avec l’accroissement de la température lors de l’exposition au
mélange des deux métaux. L’hypothèse qui peut être avancée serait qu’il s’agit
d’une stratégie visant à réduire l’effet négatif de l’accumulation des métaux à des
températures élevées ou simplement d’un effet négatif de la température sur le
taux de filtration des larves de moules.
Le réchauffement climatique est un facteur majeur qui peut affecter les orga-

nismes aquatiques, en particulier dans les zones marines côtières particulièrement
exposées à la pollution anthropique. L’exposition combinée à un stress métallique
et thermique a affecté les activités antioxydantes de la CAT, de la SOD et de
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la GST. Globalement, l’augmentation des activités enzymatiques anti-oxydantes
a été enregistrée pour les températures les plus élevées. Cependant, aucun ac-
croissement du niveau de lipopéroxydation n’a été enregistré quelles que soient les
conditions expérimentales considérées. En revanche, il a été observé une augmen-
tation significative de l’accumulation des Mts dans les larves-D de moules exposées
aux métaux et au stress thermique.
Il est bien connu que les stress thermique et métallique peuvent provoquer des

désordres physiologiques chez les animaux, ce qui affecte directement le méta-
bolisme, entraînant l’accumulation d’espèces réactives de l’oxygène (Abele et al.,
2002; Pytharopoulou et al., 2011b; Gomes et al., 2011a,b; Negri et al., 2013). La
vulnérabilité des stades précoces de vie des invertébrés marins aux facteurs de
stress environnementaux tels que les métaux lourds a déjà été rapportée (Ring-
wood, 1991; His et al., 1999b) de même que l’activation des systèmes de défense an-
tioxydant, enzymatique et non enzymatique, chez les moules (Attig et al., 2014a).
Une analyse par qRT-PCR de l’expression de gènes impliqués dans un large

panel de mécanismes biologiques a été réalisée au cours de cette thèse. Cette tech-
nique s’est avérée très sensible pour détecter des variations de profils d’expression
génique aux deux types de stress étudiés métallique et thermique. Néanmoins, les
données de cette étude ont permis de mettre en évidence certaines cibles molécu-
laires impactées par le Cu et/ou l’Ag. La transcription précoce des gènes impliqués
dans le système antioxydant enzymatique après exposition aux métaux et au stress
thermique a été démontrée chez les larves-D de moules âgées de 48 h. L’induction
significative des gènes des métallothionéines chez les larves exposées aux métaux
et/ou à l’augmentation de température pourrait être une conséquence de l’aug-
mentation des concentrations intracellulaires des métaux et des EROs (Viarengo
et al., 1999; Dondero et al., 2005).
Le test des comètes a été utilisé pour évaluer le potentiel génotoxique des conta-

minants métalliques et de la température. Ce test dans ses deux versions, classique
pour la détections des cassures des brins d’ADN et modifié (traitement préalable
des cellules à la fpg) pour la détection des dommages oxydatifs de l’ADN, s’est
avéré pertinent pour la mise en évidence des marqueurs de génotoxicité. Toutefois,
ce test ne permet pas la mise en évidence de certains dommages de l’ADN comme
la formation d’adduits à l’ADN ou de pontages intra ou inter-brins. Cette étude
a montré que l’augmentation de température induisait essentiellement des altéra-
tions oxydatives de l’ADN et peu de cassures des brins d’ADN. Une hypothèse
serait que les cassures des brins de l’ADN seraient prises en charge par les méca-
nismes de réparation de l’ADN. La surexpression des gènes p53, de la dna-ligase
et de la topoisomérase en cas de stress thermique, soutiennent l’idée de la mise
en place dans la cellule d’une stratégie de défense contre le stress thermique. La
p53 est bien connue pour stimuler les mécanismes de réparation de l’ADN par
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excision-resynthèse (Zhou et al., 2001). Bien que le nombre d’études sur les effets
de la température sur les organismes marins ait augmenté ces dernières décen-
nies, les données de la littérature concernant les effets génotoxiques induits par la
température sur les organismes aquatiques sont très limitées. Chez les organismes
ectothermes, les variations de température peuvent entraîner un stress oxydatif
(Regoli et al., 2011). Ce dernier peut endommager les macromolécules cellulaires
(lipides, protéines et ADN). Les dommages oxydatifs à l’ADN sont des lésions ma-
jeures qui peuvent conduire à une altération de la fonction cellulaire ou même à
l’apoptose si ces lésions ne sont pas réparées et s’accumulent dans la cellule (Regoli
& Giuliani, 2014). Nos résultats montrent que l’exposition aux métaux individuels
ou en mélange produit des cassures de l’ADN. Ces effets génotoxiques sont plus
marqués pour les métaux en mélange. De même une augmentation significative
des altérations oxydatives a été observée chez les larves de moules exposées au
métal seul ou en mélange. Les effets oxydatifs des métaux peuvent s’expliquer
pour une accumulation de ceux-ci dans les mitochondries et une perturbation de
la chaine respiratoire résultant en la production de radicaux libres (Aktepe et al.,
2014). En ce qui concerne l’expression des gènes d’intérêt suite à une contami-
nation métallique, nos résultats montrent que lors d’une contamination au métal
seul, l’organisme poursuit sa stratégie de défense et induit l’expression des gènes
intervenant dans la réparation de l’ADN, tels que l’ADN ligase et la topoisomé-
rase (Montecucco et al., 1992; Mohanty et al., 2008). Cependant, les dommages
peuvent submerger les mécanismes de réparation de l’ADN chez les larves exposées
au mélange des deux métaux ce qui pourrait expliquer l’augmentation significative
des altérations à l’ADN pour cette condition. De même chez les larves subissant
à la fois un stress thermique et métallique, on a constaté la répression des gènes
de réparation de l’ADN et la surexpression significative du gène pro-apoptotique
caspase 3 et du gène p53.

Les paramètres comportementaux des organismes aquatiques sont de plus en
plus considérés comme étant des indicateurs sensibles et précoces de toxicité chez
les organismes aquatiques (Cairns & Gruber, 1980; Kramer et al., 1989; Diamond
et al., 1990; Van der Schalie et al., 2001). Cependant, l’utilisation du comportement
natatoire larvaire comme critère de toxicité pour l’analyse de risque environnemen-
tal ou pour le contrôle de la qualité de l’eau reste encore très limitée. Dans le cadre
de cette thèse, un plugin et une macro ont été développés pour le logiciel Image-J
qui a été utilisé pour l’analyse et la caractérisation du comportement natatoire des
larves-D de moule exposées à différents stress métalliques et thermiques.

Ces outils d’analyse se sont avérés opérationnels et efficaces pour étudier l’acti-
vité natatoire des larves-D de moules. Bien que l’espèce M. galloprovincialis soit
très étudiée, le processus natatoire des stades larvaires, élément clé pour trouver
un substrat de fixation convenable et assurer la dispersion de l’espèce, est encore
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largement méconnu. Les résultats obtenus au cours de cette étude nous ont permis
de distinguer trois types de trajectoires des larves de moule : rectiligne, circulaire
ou surplace. A 18 °C, les larves-D de moule suivent principalement un mouvement
rectiligne (88 %) avec une vitesse maximale de 0,59 ± 0,057 mm/s et une vitesse
moyenne de 0,4 ±0,055 mm/s. De plus on a pu constater qu’avec l’augmentation
de température, en présence ou absence des métaux, les trajectoires ont tendance à
être plus circulaires ou sur place et les vitesses de nage augmentent. Nos résultats
suggèrent un effet plus marqué du cuivre par rapport à l’argent sur le comporte-
ment natatoire des larves de moules. Cette hypothèse est appuyée par le fait que
les trajectoires circulaires sont significativement augmentées mais seulement chez
les larves exposées au Cu par rapport à la condition contrôle.

Le comportement natatoire est la résultante d’un grand nombre de processus
biochimiques, physiologiques et essentiellement nerveux (Peakall, 1992). L’acétyl-
cholinestérase joue un rôle important dans la transmission de l’influx nerveux et
elle est très sensible aux changements des paramètres biotiques et abiotiques du
milieu (Greco et al., 2011; Dimitriadis et al., 2012). Nos résultats montrent que
l’exposition à un gradient croissant de température a significativement (p < 0.05)
stimulé l’activité AChE chez les larves de moule. En revanche, la contamination
métallique a significativement inhibé cette activité. Plusieurs études ont démontré
l’altération de l’activité AChE par différents polluants tels que les métaux (Olson
& Christensen, 1980; Devi & Fingerman, 1995; Frasco et al., 2005). Dans notre
étude le lien mécanistique probable entre l’activité AChE et le comportement na-
tatoire a été mis en évidence par une analyse de corrélation. On a constaté une
corrélation positive entre l’augmentation de l’activité AChE et l’augmentation des
vitesses natatoires des larves de moules.Rudragouda et al. (2009) ont mis en évi-
dence que l’hypoactivité et l’hyperactivité peuvent être toutes deux associées à
l’activité AChE.

L’ensemble des biomarqueurs évalués dans le cadre de cette thèse a été appli-
qué à la caractérisation des effets et des modes d’action des situations de stress
thermique et de contamination métallique, en particulier avec le cuivre et l’argent
(Figure 9.2.1). Le Cu et l’Ag ont tous deux montré une toxicité chez les stades lar-
vaires de moule avec un effet plus marqué avec l’Ag. Les principaux effets se sont
traduits par l’apparition de malformations larvaires ainsi que l’induction de stress
oxydatif et de dommages à l’ADN. La toxicité de l’Ag a été noté dans ce travail
à partir de 1 µg/L qui est globalement une concentration supérieure aux concen-
trations environnementales (Howe & Dobson, 2002). Afin d’avoir une idée sur les
concentrations en Ag dans les eaux côtières tunisiennes, une analyse a été faite sur
des prélèvements d’eau des côtes de Bizerte. Des valeurs de 0,34 µg/L dans un site
pollué (port de pêche) et une valeur < 0,3 µg/L (à la limite de détection) dans
un site plus au large peu pollué. La LOEC du Cu établie au cours de la présente
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étude est proche voire inférieure aux concentrations environnementales (Willis &
Bishop, 2016). Les analyses des eaux de Bizerte ont révélé des concentrations de
20,4 µg/L dans le site pollué (Port de pêche) et une concentration 1,22 µg/L dans
un site peu pollué.

9.3 Modifications adaptatives chez la moule Mytilus
spp en réponse au réchauffement climatique

Les projections du réchauffement au cours du siècle prochain et de ses effets
sur les organismes marins et les écosystèmes sont inquiétantes (?Doney et al.,
2008; Pörtner, 2008; Kroeker et al., 2010; Gazeau et al., 2013). La capacité de
résister à des changements aigus est fondamental pour la survie des organismes et
dépend de leur niveau de tolérance. Les changements environnementaux actuels
peuvent être trop rapides pour que les individus les tolèrent (Ridgwell & Schmidt,
2010), entraînant une mortalité massive et des changements dramatiques dans la
structure et le fonctionnement des écosystèmes (Guinotte & Fabry, 2008; Doney,
2010; Riebesell & Gattuso, 2014).
Avec l’accroissement grandissant des préoccupations concernant le changement

climatique, l’impact du réchauffement des océans sur le développement ont été étu-
diés chez différentes espèces (Allen & Pechenik, 2010; Pechenik & Tyrell, 2015).
Les moulesMytilus spp sont des constituants importants des communautés marines
côtières (Gray et al., 1997) et elles constituent d’excellents modèles d’étude pour
examiner les effets des stress environnementaux. Ce groupe contient deux espèces
qui sont cultivées le long de la plupart des côtes européennes : la moule méditerra-
néenne des eaux chaudes, M. galloprovincialis et la moule bleue des eaux froides à
tempérées, M. edulis (Smaal, 2002). L’hybridation entre les deux espèces de moule
Mytilus spp se produit naturellement dans les zones marines côtières où leurs dis-
tributions se chevauchent (Gosling, 1992). Une zone d’hybridation entre M. gallo-
provincialis et M. edulis a été identifiée en plusieurs points des côtes atlantiques
européennes (Skibinski et al., 1978, 1983; Coustau et al., 1991) et notamment au
niveau du golfe de Gascogne (Bierne et al., 2003).
Les résultats de la présente étude confirment que l’hybridation entre M. edulis

et M. galloprovincialis produit avec succès des larves-D qui survivent après la fé-
condation. L’hypothèse évaluée dans le cadre de cette thèse est que la survie, la
croissance et le développement des larves de moules varient en fonction de l’espèce
et de la température. Nos résultats confirment cette hypothèse et suggèrent que
la gamme de tolérance thermique des larves de moules est espèce-spécifique. Nos
résultats montrent, dans tous les essais, que les larves de l’espèce M. galloprovin-
cialis sont mieux adaptées à des températures chaudes en comparaison à M. edulis.
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Chapitre 9 Discussion générale

Il apparait que plus on se rapproche des limites de tolérance de l’espèce plus sa
survie et son développement sont altérés. Les espèces vivant dans les estuaires font
face à un environnement physico-chimique naturellement très variable et souvent
proche de leurs limites de tolérance physiologique (Attrill & Rundle, 2002). Les
changements climatiques projetés par le GIEC (IPCC, 2014) pourraient avoir des
impacts encore bien plus importants sur les espèces estuariennes et leurs écosys-
tèmes. Il semble que les températures élevées favorisent la croissance bactérienne
ce qui peut affecter le développement et la survie larvaire. Les espèces envahis-
santes dans les estuaires ont augmenté au cours des 20 dernières années, en raison
notamment du réchauffement de la température mondiale (Austin et al., 2010)
et de l’accroissement du commerce mondial. Les problèmes associés aux espèces
envahissantes, en particulier aux agents pathogènes, devraient augmenter au cours
des prochaines décennies (Hoegh-Guldberg & Bruno, 2010).

Les larves hybrides issues d’une femelle M. galloprovincialis sont significative-
ment moins sensibles aux basses températures (18 °C) par rapport aux trois autres
espèces avec un pourcentage de larves malformées de 12,03 ± 3,77%. Les données
de cette étude ont montré que les larves hybrides issues d’une femelle M. gallo-
provincialis sont significativement moins sensibles à l’augmentation de tempéra-
ture. Pour toutes les températures testées, il y avait une différence significative
entre les deux espèces hybrides. Les organismes possèdent un ensemble diversifié
de réponses adaptatives pour répondre aux températures extrêmes, qui peuvent
agir sur des échelles de temps différentes, allant de l’ajustement phénotypique ra-
pide à l’adaptation évolutive à long terme (Fischer & Karl, 2010). Sur un court
laps de temps, les ectothermes ont la capacité d’améliorer leur thermo-tolérance
lorsqu’ils sont exposés à une température sub-létale (Chown & Nicolson, 2004;
Angilletta, Jr. et al., 2010). Le changement climatique oblige les espèces à mo-
difier leur répartition géographique pour suivre leur niche climatique à mesure
qu’elle se déplace d’un endroit à un autre (Chen et al., 2011). Certaines espèces
ne pourront pas modifier leur répartition géographique, soit parce qu’elles ont des
capacités réduites de dispersion et de colonisation de nouveaux milieux soit du fait
de l’existence de barrières naturelles ou humaines infranchissables (Loarie et al.,
2009). Ces espèces sont alors confrontées à la menace d’extinction (?MALCOLM
et al., 2006). Cependant, les réponses de nombreuses populations sont susceptibles
d’être insuffisantes pour contrer la vitesse et l’ampleur du changement climatique,
conduisant au déclin ou à l’extinction des espèces les plus vulnérables. L’extinc-
tion peut être évitée si les populations se déplacent vers des habitats favorables ou
les organismes en raison de leur plasticité phénotypique réussissent à surmonter
les conditions stressantes (Williams et al., 2008). Il est probable que les multiples
facteurs de stress agiront sur des organismes estuariens de manière synergique
(Dolbeth et al., 2011; Przeslawski et al., 2015). Comme conséquence du réchauf-
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fement climatique, la température peut modifier la sensibilité à d’autres facteurs
de stress environnementaux (pH, salinité,. . . ), mais aussi la sensibilité thermique
peut être modulée par l’exposition à une multitude de facteurs de stress (Sokolova
& Pörtner, 2007) notamment les métaux, les pesticides, etc. Dans l’ensemble, une
évaluation de l’impact des changements dans les estuaires et les zones littorales exi-
gera une compréhension intégrée des changements des variables environnementales
telles que la salinité et la température.
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Ce travail de thèse de doctorat apporte de nouvelles connaissances quant aux
réponses mises en jeu chez les stades de vie précoces de moule méditerranéenne
Mytilus galloprovincialis face à des conditions de stress variées (métaux, tem-
pérature). La compréhension de la toxicité au niveau moléculaire des polluants
utilisés, révèle que les cibles affectées diffèrent selon la substance chimique étudiée
et les conditions de température exercées. Nos travaux de recherche apportent des
données originales sur l’embryotoxicité de contaminants métalliques modèles en
association avec l’augmentation de la température chez la moule : perturbation
des paramètres comportementaux et morphologiques au cours du développement
embryo-larvaire, activation des systèmes de défense oxydatif et marqueurs d’alté-
ration de l’ADN. Cette thèse de doctorat fournit pour la première fois des données
sur la sensibilité des premiers stades de vie des espèces Mytilus edulis et M. gallo-
provincialis, ainsi que leurs hybrides face à l’augmentation de température et à la
contamination métallique en utilisant le test embryo-larvaire de toxicité.
Le premier objectif de cette étude était l’évaluation des impacts de l’augmenta-

tion de la température et la compréhension de la toxicité des polluants métalliques
sur le développement embryo-larvaire de la moule méditerranéenneM. galloprovin-
cialis. Nos résultats indiquent que, dans nos conditions de laboratoire, les stades
précoces de développement de M. galloprovincialis sont très sensibles à une éléva-
tion de 4 °C de la température de l’eau par rapport au contrôle. L’embryotoxicité
des métaux a été montrée dès les plus faibles concentrations testées et elle s’accroît
de façon dose-dépendante. Nous avons mis en évidence une toxicité plus impor-
tante de l’argent sur les larves-D de moule. L’augmentation de la température tend
à augmenter la toxicité des métaux, à affecter les limites de tolérance et à nuire
au développement et à la reproduction de M. galloprovincialis. Toutefois, les pol-
luants sont présents dans les milieux aquatiques sous forme de mélanges complexes
et ces mélanges peuvent s’avérer toxiques même si les composés peuvent ne pas
être toxiques aux concentrations environnementales lorsqu’ils sont considérés indi-
viduellement. Bien que les scientifiques aient généralement une bonne connaissance
de la toxicité des polluants chimiques individuels, il existe encore trop peu d’in-
formation sur les effets de l’exposition à des mélanges de ces produits chimiques.
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Dans ce contexte, une perspective de notre travail serait de faire une sélection des
principaux polluants à risque (métaux, pesticides. . . ) et d’étudier l’effet cocktail de
ceux-ci sur le développement embryo-larvaire de la moule.

Le deuxième objectif de la thèse était la caractérisation des réponses adaptatives
et/ou toxiques au niveau biochimique, intégrité de l’ADN et transcriptomique chez
les stades embryo-larvaires de la moule méditerranéenne M. galloprovincialis ex-
posés à des concentrations sub-létales de cuivre et/ou d’argent et à un gradient
croissant de température. Les résultats obtenus démontrent l’activation des sys-
tèmes de défense chez les larves exposées au stress thermique et métallique. Au
cours de nos travaux de recherche, la caractérisation des réponses au niveau molé-
culaire des larves dans les différentes conditions de contamination a pu être abor-
dée grâce à une large gamme de biomarqueurs à différents niveaux moléculaires,
allant de l’expression génique jusqu’au niveau protéique et les différents aspects
biochimiques. En fait, l’un des principaux enjeux de notre travail de recherche
était de développer et valider des marqueurs moléculaires précoces d’exposition et
d’altération chez les premiers stades de développement de moule. Ces marqueurs
pourraient être utilisés dans les études en milieu naturelle et la biosurveillance,
non seulement sur des moules mais aussi sur d’autres espèces de bivalves. Nos
résultats ont montré une surexpression précoce des gènes de défense antioxydants
et de réparation de l’ADN après exposition au Cu et à l’Ag et au stress thermique
chez les premiers stades de vie des moules. De plus, une augmentation des activi-
tés enzymatiques anti-oxydantes a été montrée avec les températures plus élevées.
Cela peut confirmer notre hypothèse d’un système de défense fonctionnel et ef-
ficace chez les premiers stades de vie des moules. Les faibles teneurs en taux de
peroxydation lipidique (MDA) mesurés chez les larves exposées peuvent accentuer
l’efficacité du système antioxydant pour contrebalancer la production des EROs.
Notre étude suggère que les larves de moules exposées à une augmentation de
température modérée pourraient avoir une capacité compromise pour se défendre
contre les dommages de l’ADN au niveau moléculaire. Également, la toxicité ob-
servée chez les larves peut dépendre d’autres processus biologiques modifiés plutôt
que du bilan du stress oxydatif. Une perspective à notre étude serait d’étudier les
processus biologiques associés comme le dépôt de la conchyoline et l’organisation
du cytosquelette ainsi que le repliement des protéines pour établir une image claire
de la réponse cellulaire suite à l’exposition au métal et au stress thermique au dé-
but de la vie des moules. De plus, une étude des profils d’expression des protéines
de choc thermique serait très intéressante pour mieux comprendre leur implication
dans le système de défense des stades précoces de vie des moules.

Les résultats obtenus montrent d’une part, que les différents biomarqueurs étu-
diés en laboratoire sont pertinents pour caractériser un profil d’adaptation et de
toxicité chez les premiers stades de vie de la moule. D’autre part, ils montrent que
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la température est un facteur abiotique qui impacte particulièrement le développe-
ment des embryons et larves de moule. Cependant, avec le changement climatique
prévu dans les prochaines décennies, plusieurs autres paramètres physico-chimiques
tels que la salinité, le pH, l’hydrodynamique, etc. . . pourraient être modifiés. La
modification de ces paramètres pourrait également impacter la survie et le déve-
loppement des jeunes stades de moule. L’une des pistes à envisager serait d’éva-
luer l’effet combiné de plusieurs autres facteurs abiotiques sur le développement
embryo-larvaire de la moule pour avoir une évaluation plus juste de l’impact global
du changement climatique sur le recrutement larvaire chez la moule.
Dans cette thèse, les géniteurs de moule utilisés sont d’une provenance connue et

destinés à la consommation humaine, ils sont donc à priori peu ou pas contaminés.
Il est bien connu que l’histoire de vie des parents pourrait affecter la survie et
le devenir de leurs descendants. Dans ce contexte Il serait intéressant d’envisager
des études sur des larves issues de géniteurs provenant de milieux présentant des
niveaux ou des profils de pollution contrastés pour étudier leur vulnérabilité ou
tolérance à la pollution.
Le troisième objectif de cette thèse de doctorat était le développement et l’op-

timisation d’un logiciel pour l’analyse et la caractérisation du comportement na-
tatoire des larves D de moule à partir d’enregistrements vidéo. Au cours de cette
étude, nous avons pu distinguer trois types de mouvements : rectiligne, circulaire
ou surplace. Nos résultats confirment l’efficacité et la rapidité de l’analyse des mar-
queurs comportementaux des organismes aquatiques en réponse à une variété de
stress environnementaux. Notre étude a montré que l’augmentation de la tempé-
rature et la contamination métallique perturbent le comportement natatoire des
larves de moule ce qui pourrait au final compromettre la survie et la dispersion
de ces animaux dans leur environnement naturel. Les larves en condition de stress
thermique ainsi que métallique montrent une tendance à effectuer des trajectoires
circulaires. La question qui se pose, est-ce que les larves D issues de ces différents
traitements peuvent poursuivre normalement leur développement larvaire ? Pour
répondre à cette question il serait intéressant d’envisager une expérience de télé-
captage. Cette technique, habituellement utilisée pour capter des naissains d’huitre
en milieu naturel, consiste à étudier la fixation sur des supports en milieu contrôlé
des larves produites en écloserie et sur le point de se métamorphoser. Cette tech-
nique pourrait être utilisée sur des larves de moules produites en laboratoire et
incubées en présence ou non des polluants étudiés jusqu’au stade naissain. Un
suivi régulier du nombre de larves malformées et du comportement natatoire au
cours des différents stades larvaires peut être envisagé. A la fin, le nombre des
larves s’étant fixées sera déterminé et sera mis en relation avec les données de
malformations et d’anomalies du comportement larvaire.
Le quatrième objectif de notre travail était la comparaison de la sensibilité des
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larves des espèces Mytilus edulis et M. galloprovincialis, ainsi que leurs hybrides
face à l’augmentation de température et à la contamination métallique en utilisant
le test embryo-larvaire de toxicité. Les résultats de la présente étude confirment
que l’hybridation entre M. edulis et M. galloprovincialis est possible et produit
des larves qui survivent après la fécondation au moins jusqu’au stade larve D. Nos
résultats ont mis en évidence une variabilité inter-géniteurs chez les différentes
espèces étudiées. En l’écologie, la variation individuelle est considérée comme une
condition préalable à l’évolution. Ce travail confirme l’hypothèse générale selon
laquelle la survie, la croissance et le développement des larves de moules varient
en fonction de l’espèce et de la température et suggèrent que la gamme de tolé-
rance thermique des larves de moules est espèce-spécifique. Les données obtenues
montrent que les larves de M. edulis sont plus sensibles à la température que les
larves M. galloprovincialis. Ceci est en accord avec la répartition géographique de
ces deux espèces. En effet, la moule M. galloprovincialis est présente majoritai-
rement dans des eaux plus chaudes de la Méditerranée et du sud de l’Atlantique
alors que M. edulis est plus abondante dans les eaux plus froides de l’Atlantique
nord.
Bien que les performances larvaires face aux conditions environnementales des

moules M. edulis par rapport M. galloprovincialis aient déjà largement été étu-
diées, celles de leurs hybrides restent encore peu connues. Les données de cette
étude ont montré que les larves hybrides issues d’une femelle M. galloprovincialis
sont significativement plus tolérantes à l’augmentation de température par rap-
port aux hybrides issus d’une femelle M. edulis. L’hypothèse qui peut être avancée
serait que ces différences de sensibilité sont principalement le résultat des effets
maternels. Une approche moléculaire pourrait être réalisée sur les larves hybrides
afin de comprendre les bases moléculaires de cette plus grande tolérance des hy-
brides à la pollution et à l’accroissement de température. Toutefois, cela ne pourra
pas refléter toute la complexité des processus dans la nature. Comme perspective
à notre travail, et afin de mieux comprendre la production et le développement
des larves hybrides en milieu naturel, des collectes in situ de larves D au moment
de la reproduction pourraient être réalisées en différents sites notamment dans le
golfe de Gascogne afin de déterminer la fréquence des larves hybrides et pures,
ainsi que la fréquence et la nature des déformations des larves dans les conditions
environnementales.
A l’issue de cette thèse de doctorat, des résultats novateurs ont été obtenus

et plusieurs perspectives ont été proposées. Notre travail de recherche a souligné
l’impact du changement global et de la pollution métallique sur les performances
larvaires des moules. L’ensemble des résultats obtenus constitue une première étape
pour prévoir et décrire l’évolution future des populations de moules face aux chan-
gements environnementaux.
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a b s t r a c t

The present work aimed to assess the effects of two widespread metallic pollutants, copper and silver,
along with environmentally-realistic temperature increases, on embryo-larval development of the
Mediterranean musselMytilus galloprovincialis. First, mussel embryos upon fertilization were exposed for
48 h to increasing concentrations of Cu (0.5e500 mg/L) and Ag (0.1e100 mg/L) at different temperatures
(18, 20, 22 or 24 �C) in order to characterize toxicity of each toxicant at the different tested temperatures.
Increasing concentrations of a Cu-Ag mixture were then tested in order to assess the mixture effect at
different temperatures (18, 20 or 22 �C). Embryotoxicity was measured after 48 h of exposure (D-larvae
stage) considering both the percentage of abnormalities and developmental arrest in D-larvae. The re-
sults suggest that the optimum temperature for mussel larvae development is 18 �C (12.65± 1.6% mal-
formations) and beyond 20 �C a steep increase of abnormal larvae was observed up to 100% at 24 �C. Ag
was more toxic than Cu with a 50% effective concentration (EC50) at 18 �C of 6.58 mg/L and 17.6 mg/L,
respectively. Temperature increased the toxicity of both metals as proved with the EC50 at 20 �C at
3.86 mg/L and 16.28 mg/L for Ag and Cu respectively. Toxic unit calculation suggests additive effects of Cu
and Ag in mixture at 18 and 20 �C. These results highlight a possible impairment of M. galloprovincialis
reproduction in the Mediterranean Sea in relation to increase of both pollutants and water temperature
due to global warming.

© 2016 Elsevier Ltd. All rights reserved.

1. Introduction

Marine invertebrates living and reproducing in polluted coastal
areas affected by different types of chemicals - including heavy
metals - may be impacted at different levels of biological organi-
zation (Devi et al., 1996). Copper is a natural and essential element
which play an important role in organism functions (Szczypkas
et al., 1994). However, elevated concentrations of this metal can
be highly toxic (Viarengo, 1989; Negri et al., 2013). Anthropogenic
uses of copper are primarily in fungicides (Reichelt-Brushett and
Harrison, 2005) and in antifouling paints (Alsterberg et al., 2007),
thus increasing copper concentrations in the marine environment,
especially in coastal ecosystems. In aquatic ecosystems, copper
concentration range from 0.2 to 30 mg/L in the water column, but is

generally below 5 mg/L (Willis and Bishop, 2016).
The marine ecosystem is also contaminated with non-essential

trace metals such as silver (Ag). Ag ion has been shown to be one
of the most toxic heavy metals for aquatic invertebrates (Lam and
Wang, 2006). Silver salts are used extensively as antimicrobial
agents, particularly silver nitrate (AgNO3) (Maillard and
Hartemann, 2012). It has been used for decades in a number of
anthropogenic activities, such as mining and photographic pro-
cessing, as well as being employed in biocides and antimicrobial
treatments (Bianchini et al., 2005; Su�arez et al., 2010; Behra et al.,
2013; Zhang et al., 2014). Silver concentration in water is up to
0.01 mg/L in unpolluted areas and 0.01e0.1 mg/L in urban and
industrialized areas. Much higher concentrations were found in
seawater from Galveston Bay, USA (8.9 mg/L) and 260 mg/L near
photographic manufacturing waste discharges (Howe and Dobson,
2002).

Studies on toxic interactions of heavy metals indicated the
occurrence of additive effects, synergistic effects, as well as* Corresponding author.
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antagonistic effects (Wu et al., 2008).
In addition, global warming represents an additional stress to

coastal ecosystems. Surface water temperatures are expected to
increase notably in the next decades between 1.4 �C and 3.1 �C and
between 2.6 �C and 4.8 �C according to respectively IPCC's simu-
lations RCP 6.0 and RCP 8.5 (IPCC, 2014) and will impact marine life
if thermal stress is approaching or exceeding the limits of thermal
tolerance (Hofmann and Todgham, 2010). Reproduction of marine
invertebrates is highly sensitive to temperature, which is a key
factor for spawning and development of invertebrate gametes and
larvae (Thorson, 1950). Aquatic invertebrates are particularly sen-
sitive to temperature fluctuations because of their ectothermic
biology (Pat et al., 2000). Amongmarine species, theMediterranean
mussel Mytilus galloprovincialis, is an important candidate in
environmental monitoring programs. Due to their wide distribu-
tion, sedentary lifestyle, filter feeding behavior, and tolerance for a
large range of environmental conditions, this species has been
widely used as a sentinel organism for marine pollution bio-
monitoring (Banni et al., 2007; Viarengo et al., 2007). Life stages of
M. galloprovincialis, have different tolerances to chemical pollutants
but embryo-larval stages are particularly sensitive to pollutant
exposure (His et al., 1999; Byrne et al., 2008). Biochemical, physi-
ological and molecular responses of M. galloprovincialis adults or
juveniles to environmental stressors have been well documented
(LeBlanc et al., 2005; Attig et al., 2014; Banni et al., 2014a and
2014b). While the acute bivalve embryo-larval assay is extensively
used for evaluating chemical toxicity and water or sediment quality
(His et al., 1999; Geffard et al., 2001; Beiras and Albentosa, 2004;
Quiniou et al., 2005; Mai et al., 2012; Fabbri et al., 2014), data on
impacts of pollutants in combination with other physical-chemical
stressors on early developmental stages of bivalves are more
limited (Deruytter al., 2015; Gamain et al., 2016). This study aims to
investigate the impacts of increasing water temperatures andmetal
pollution on M. galloprovincialis embryo-larval development. The
M. galloprovincialis embryo larval assay was used to (1) evaluate the
effect of a moderate increase in water temperature on embryonic
development, (2) to determine the embryotoxicity of copper and
silver alone and in mixture and (3) to investigate the develop-
mental impact of combined exposure to both metals and temper-
ature increase.

2. Material and methods

2.1. Test chemicals and sea water

Copper sulfate (CuSO4 $ 5H2O, CAS 7758-99-8, 99.999%) and
silver nitrate (AgNO3, CAS 7761-88-8, 99.999%) were of analytical
grade and were purchased from Sigma-Aldrich (St. Quentin Fal-
lavier, France). Seawater was collected from the “Banc d’Arguin”
(Arcachon Bay, SW of France). Immediately after sampling,
seawater was filtered (FSW) using a 0.22 mm pore membrane filter
and stored at 4 �C in the dark.

2.2. Physical and chemical analysis

Dissolved oxygen level, salinity and pH were measured in FSW
for each set of replicated conditions at T0 and T48h. Dissolved ox-
ygen concentration (Do) was measured using an oxygen electrode
coupled to a FIBOX3 PRESSENS and using PST3v 602 software.
Salinity was measured using a WTW Conductivity Meter. pH was
measured using an epoxy-body combination electrode, coupled to
a Microprocessor pH meter, (pH 537) and calibrated with standard
pH buffer solutions (HANNA Instruments, Romania).

The working solutions were chemically analyzed to confirm
metal concentrations. Stock solutions, aliquots solutions and FSW,

50ml each, were acidifiedwith 5% final nitric acid (Nitrick acid 65%,
Fluka). All the water samples were analyzed by inductively-
Coupled Plasma Optic Emission Spectrometry (ICP-OES 720, Agi-
lent Technologies) except the reference FSW and the lowest tested
dose of Ag and Cu which were analyzed by atomic absorption
spectrophotometer (Varian SpectrAA 240Z, Agilent Technologies,
Santa Clara, USA). Method blanks were added to each set of sam-
ples. The validity of the method was periodically checked with
Dolt-5 certified materials (Dogfish Liver Certified Reference Mate-
rial for Trace Metals and other Constituents, NRCC-CNRC, CANADA)
and values obtained were within the certified ranges. Concentra-
tions were expressed in mg/L dissolved Cu2þ or Agþ. For ICP-OES,
detection limit (DL) was 0.4 mg/L and 2.26 mg/L for silver and cop-
per respectively and for atomic absorption spectrophotometer DL
was 0.04 mg/L and 0.5 mg/L for silver and copper respectively.

2.3. Toxicity assay

Stock solutions of copper (250 mg/L) and silver (100 mg/L) were
prepared in Milli-Q water and stored at 4 �C. Two independent sets
of experiments were performed: for single chemicals, aliquots of
copper (0.5, 5, 15, 50 and 500 mg/L) and silver (0.1, 1, 3, 10, 30 and
100 mg/L) were prepared by diluting the stock solution in FSW. In a
second set of experiments, binary equitoxic mixtures were pre-
pared by mixing Ag and Cu at their effective concentrations EC5,
EC10, EC25 and EC50. Unspiked FSW was used as negative control.

Mature M. galloprovincialis from Spain (farmed mussels) were
induced to spawn by thermal stimulation alternating immersion in
0.2 mm FSW at 15 �C and 20 �C for 30 min each. Spawners were
isolated in glass beakers containing 250 ml of 0.2 mm FSW. Egg
quality and sperm motility were assessed using a microscope at
200� magnification. After spawning, sperm and eggs were sieved
separately through 50 mm and 100 mm meshes, respectively, to
remove debris. For each experiment, eggs and sperm from two
individuals were selected according to their quality and counted
under microscope. Egg suspension of one female was fertilized by
sperm suspension of one male in the ratio of approximately 1:10.
The embryo toxicity assay used in the present study was described
in details by His et al. (1999), Quiniou et al. (2005) and AFNOR
(2009). Fertilization success was checked briefly under a micro-
scope (10e15 spermatozoa should be attached to each egg mem-
brane) and only batches of fertilized eggs with fertilization
success > 90% were used. Sixteen minutes after fertilization, vol-
umes corresponding to 300 eggs were transferred into onewell of a
24-well microplate (Cellstar, Greiner Bio-one) containing 2 mL of
the contaminant solution. For single chemical toxicity, these
microplates were incubated in a temperature-controlled chamber
(Snijder Scientific) at 18; 20; 22 or 24 �C for 48 h in the dark and at
18, 20 or 22 �C for mixture toxicity test. During the experiment, the
average salinity value was 31.2 ± 0.16 (u.s.i), oxygen saturation
levels ranged from 99% to 103.3% and pH varied from 7.9 to 8.01. At
the end of the 48 h-incubation, buffered formalin was added at 1%
final concentration. The percentage of abnormal D-shaped larvae
was determined by direct observation of one hundred larvae under
an inverted microscope at magnification 400� equipped with a
digital camera and an image acquisition software (Nikon eclipse).
Assays were validated if the percentage of normal D-shaped larvae
was above 80% for the controls (Quiniou et al., 2005) except for the
treatment conditions at 22 �C and 24 �C with or without metals.
Developmental arrest (embryos that have not reached the D-sha-
ped larval stage) and larvae exhibiting developmental defects such
concaved hinge, malformed or damaged shell, protruded mantle
were recorded on 100 individuals per replicate. Four analytical
replicates were performed for each condition and each experiment
was replicated three times using three different pairs of genitors.
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2.4. Data analysis

For dose-response analysis and ECx calculation, data were
transformed into percent net abnormalities, according to Abbott's
formula:

Dose-response curves and effective concentration (ECx) calcu-
lation for both single metals and mixtures, were determined using
REGTOX software for Microtox Excel™ (MSExcel macro REGTOX
EV7.0.5.xls). The REGTOX software available online at: http://eric.
vindimian.9online.fr/ (Vindimian, 2005) uses a sigmoid function
(Hill model) to plot dose-response curves. The ECx is defined as the
toxicant concentration causing x % reduction in the embryogenesis
success.

For mixture, toxic units (TU) were calculated using the following
formulae:

TUi ¼ Ci/EC50i and TUsum ¼ Ʃ Ci/EC50i

Ci is the concentration of each toxicant in the mixture at 50%
response and EC50i the half maximal efficient concentration for
each individual toxicant (Sprague and Ramsay, 1965). According to
Broderius et al. (1995), if TUsum equal 1 ± 0.2 interaction is
considered as additive, if TUsum < 0.8 interaction is synergistic and
if TUsum > 1.2 interaction is antagonistic.

All data is expressed as mean ± standard error (SE). Percentages
were first transformed with the following function p

0 ¼ arc sin√p. P
corresponds to the raw data (% of abnormities) specified in p values
from 0 to 1 (Legendre and Legendre, 1998). Since data was not nor-
mallydistributed (p>0.05, Shapiro-Wilk test), statistical comparisons
were performed by the non-parametric KruskaleWallis test. Differ-
ences amongdata betweenconditionswere then testedusingKruskal
post hoc test (equivalent to the Tuckey HSD test for non-parametric
data). Significance differences were accepted when p < 0.05.

3. Results and discussion

3.1. Effect of temperature on mussel embryo-larval development

The effect of temperature on mussel embryo-larval develop-
ment is reported in Fig. 1. The minimum malformation rate
(12.6± 1.6%) was obtained at 18 �C. At 20 �C the abnormality rate
reached 16.7± 2.1% but was not significantly different from 18 �C. In
contrast, abnormal larvae increased significantly (p < 0.05) at 22 �C
(67.1± 1.8%) to reach 100% at 24 �C. Besides, no significant variations
of pH and dissolved oxygen of FSW were measured during the
assay.

Recently, many studies have investigated the impact of tem-
perature fluctuation associated with global warming in marine
invertebrates (Hallare et al., 2005; Tomanek, 2010; Byrne, 2011;
Callaway et al., 2012; Banni et al., 2014a; 2014b). Early life stages
were reported to be more sensitive than adults to sub-lethal effects
of temperature because of their incomplete development and their
high mitotic rate, which increase the likelihood of abnormalities
(Byrne and Przeslawski, 2013). This study is one of the first
demonstrating that increased temperatures have a negative impact
on the larval stage of M. galloprovincialis. Data from this study also

confirms that 18 �C is an optimum temperature for the embryonic
development of this mussel species (His et al., 1997). According to
the percentage of larval abnormalities (<20%), it can be stated that
the temperature range 18e20 �C is suitable to carried out embryo-
larval assay with M. galloprovincialis. This result is consistent with

literature data (Beiras and Albentosa, 2004; Paredes et al., 2014).
Altogether our results indicate that in our laboratory conditions,
M. galloprovincialis early life stages are very sensitive to a moderate
increase in water temperature and values above 22e23 �C mark-
edly impair embryonic development.

3.2. Toxicity of copper or silver alone

Cu and Ag were measured in the water media, and concentra-
tions were globally close to nominal concentrations except for the
lowest tested dose of Cu (Table 1). For this reason, all the ECx and
TU values were expressed using nominal concentrations.

Embryotoxic effects of single metal exposure in
M. galloprovincialis are illustrated in Fig. 2A for copper and Fig. 2B
for silver. The two metals exhibited a significant dose-dependent
effect on embryo-larval development characterized by an in-
crease in the rate of abnormal D-larvae with metal concentration.
Significant embryotoxicity (p < 0.05) was observed from the lowest
tested concentration of Cu (0.5 mg/L) and Ag (1 mg/L) with respec-
tively 23.9% and 19.7% of abnormal D-larvae. At 50 mg/L of copper
and 30 mg/L of silver, the percentage of abnormality reached 100%
with mainly late developmental arrests. The different effective
concentration (ECX) values of the two metals were calculated and
presented in Table 2. Silver proved to be more toxic than copper
with a 48h-EC50 at 18 �C of 6.58 mg/L (5.65e7.23) and 17.6 mg/L
(12.49e17.72) respectively.

Early life stages of bivalves have been shown to be highly sen-
sitive to trace metal exposure (Nadella et al., 2009; Prato and
Biandolino, 2010; Gamain et al., 2016). To date, no data is avail-
able for Ag. For Cu, Fabbri et al. (2014) reported a EC50 value of
8.7 mg/L while Prato and Biandolino (2010) obtained a higher value
at 40 mg/L for the same species.

Fig. 1. Percentages (Mean ± SD) of abnormal D-larvae following Mytilus gallopro-
vincialis embryo exposure to different temperatures. Different letters indicate signifi-
cant differences between treatments (N ¼ 3, p < 0.05, Kruskal-Wallis).

Percent net abnormalities ¼ % treatment abnormal� % control abnormal
100� % control abnormal

� 100
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Table 1
Dissolved copper and silver concentrations in single and mixture solutions at 18 �C.

FSW Concentration Agþ (mg/L) Concentration Cu2þ (mg/L)

Nominal Measured Recovery (%) Nominal Measured Recovery (%)

<LD < LD

Cu alone 0.5 1.49 298
5 4.97 99.4
15 13.73 91.5
50 43.12 86.2

Ag alone 0.1 < DL e

1 1.10 109.8
3 2.85 94.9
10 8.63 86.3
30 25.02 83.4

Mixture
EC5Cu þ EC5Ag 0.88 0.51 57.9 4.8 5.83 121.4
EC10Cu þ EC10Ag 1.47 1.01 68.7 6.67 6.99 104.8
EC25Cu þ EC25Ag 3.11 2.27 73.0 10.83 10.98 101.4
EC50Cu þ EC50Ag 6.58 4.84 73.5 17.6 16.55 94.0

DL: detection limit is 0.04 mg/L for Ag and 0.5 mg/L for Cu, FSW: reference filtered sea water.

Fig. 2. Percentages (Means ± SD) of abnormal D-larvae following Mytilus galloprovincialis embryo exposure to different concentrations of copper sulfate (Cu2þ) (A) or silver nitrate
(Agþ) (B) along with a temperature gradient. Different letters indicate significant differences between treatments (N ¼ 3, p < 0.05, Kruskal-Wallis).
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Cu is an essential element needed at low levels to marine or-
ganisms, however it has been shown to be very toxic when in
excess (Viarengo et al., 1988; Deb and Fukushima, 2007; Gomiero
and Viarengo, 2014). In the present study, embryotoxicity
(p < 0.05) of copper was shown from the lowest tested concen-
tration (0.5 mg/L), and further increased with Cu increasing. Similar
results were obtained when embryos of Mytilus trossolus
(Fitzpatrick et al., 2008) and Crassostrea gigas (Mai et al., 2012;
Gamain et al., 2016). In the life cycle of Mytilus edulis, embryonic
stage has been shown to be the more sensitive stage to copper
(Hoare et al., 1995). This can be explained, at least in part, by its high
metabolic rate and the high susceptibility of enzymes to oxydative
damage. Indeed, any alterations in enzyme activity can dramatically
impair certain metabolic pathway and reduce development and
survival (Fitzpatrick et al., 2008). Interestingly, the lowest observed
effect concentration (LOEC) of Cu obtained herein (0.5 mg/L) is
similar or even below concentration values currently found along
the European coasts in the range of 0.04e4.8 mg/L (Tueros et al.,
2008).

To our knowledge, this paper is the first to assess the embry-
otoxicity of silver ion on the mediterranean mussel. Results of the
present study confirm the high toxicity of Agþ on aquatic in-
vertebrates. The literature contains only a handful of studies on the
toxicity of silver on embryonic stage of aquatic invertebrates such
as bivalves and sea urchins (Table 3). The effect of silver ions on
mussel larvae was detected at lower concentrations than for most
other aquatic species except C. virginica. Anyway, these concen-
trations are much higher than those currently found in marine and
estuarine areas which are usually below 30 ng/L (Barriada et al.,
2007).

3.3. Toxicity of Cu-Ag mixture

The combined effects of simultaneous exposure of mussel em-
bryos to copper and silver are presented in Fig. 3. A significant in-
crease of the percentage of malformed D-larvae (p < 0.05) was
observed with increasing concentrations of Cu-Ag mixture at 18 �C.
TUsum calculated for an equitoxic mixture of Cu and Ag gave a value
of 1.1 indicating an additive effect of both metals (Table 4).

The marine environment is subjected to a mixture of toxicants
which can interact to produce adverse effects in aquatic organisms.
The combined effects of pollutant mixtures can be qualified as
either synergistic, antagonistic or additive. Our results are consis-
tent with those of Coglianese andMartin (1981) who demonstrated
that copper and silver interact additively on the embryonic devel-
opment of the Pacific oyster C. gigas. Effects of metals inmixture are
much more complicated than single metal and many hypotheses
can explain these divergent results. The mode of action of copper
and silver has been already documented (Le et al., 2013; Liu et al.,
2014). Copper was reported to affect membrane permeability by
increasing the membrane potential and by blocking ion channels.
At low concentrations, silver ions act as a blocker of Kþ channel and
at larger concentrations, they increase membrane permeability
(Coskun et al., 2012). This may explain the interactive effects
observed between Cu and Ag ions acting in the same way by
affecting membrane permeability and ion channels. Moreover,
toxicity of Cu-Agmixturesmay depend ofmetal concentrations and
combinations (Le et al., 2013; Liu et al., 2014). According to Lucas
and Horton (2014), silver has greater impact when it is combined
with low concentration of copper; otherwise copper has predom-
inant deleterious effects.

3.4. Influence of temperature on metal toxicity

Temperature impact on metal toxicity was estimated by ana-
lysing the dose-response curve and calculation of EC50 at 18 �C,
20 �C and 22 �C. Calculation was not performed for the mixture at
22 �C due to high larval abnormality levels (about 80%) in all
treatment groups (Fig. 3). Elevation of temperature has dramati-
cally increased the toxicity of both metals tested individually as
proved with the marked decline of EC50 (Table 2). EC50 for the
mixture was also much lower at 20 �C (8.06 mg/L) in comparison to
18 �C (13.97 mg/L). Besides, TUsum value for the mixture was also
shown to decrease from 1.1 at 18 �C to 0.85 at 20 �C. Altogether,
these results clearly indicate that a slight elevation of water tem-
perature increase the susceptibility of mussel larvae to metal
toxicity.

The effect of temperature on aquatic organism sensitivity to

Table 2
48h-EC50 values (mg/L) with 95% confidence intervals, EC5, EC10, EC20, EC25 of copper and silver alone at different temperatures.

Temperature EC50 CI95% EC5 EC10 EC15 EC20 EC25

Cu (mg/L) 18 �C 17.60 12.49e17.72 4.80 6.67 8.18 9.54 10.83
20 �C 16.28 12.01e16.42 3.92 5.63 7.04 8.33 9.8
22 �C 8.64 6.44e10.8 3.18 4.09 4.80 5.40 5.95

Ag (mg/L) 18 �C 6.58 5.65e7.23 0.88 1.47 2.01 2.55 3.11
20 �C 3.86 2.94e4.04 0.82 1.21 1.55 1.86 2.17
22 �C 2.34 1.86e2.8 0.52 0.77 0.97 1.16 1.34

Table 3
Silver toxicity (EC50 in mg/L) in embryos and larvae of different aquatic invertebrates.

Species Endpoint Silver concentration (mg/L) References

Bivalves
Spisula solidissima 48h-EC50 14 Zoto and Robinson, 1985
Mercenaria mercenaria 48h-EC50 21 Calabrese et al., 1977
Crassostrea virginica 48h-EC50 5.8 Calabrese et al., 1977
Crassostrea gigas 48h-EC50 16e18 Coglianese and Martin, 1981
Mytilus galloprovincialis 48h-EC50 6.6 This study
Sea urchins
Arbacia punctulata 48h-EC50 36 Ward et al., 2016
Strongylocentrotus droebachiensis 120h-EC50 24 Dinnel et al., 1989
Strongylocentrotus purpuratus 120h-EC50 15 Dinnel et al., 1989
Dendraster excentricus 72h-EC50 33 Dinnel et al., 1989
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pollutants has already been documented in the ecotoxicological
context (Cairns et al., 1975; Tomanek and Zuzow, 2010; Negri et al.,
2013; Banni et al., 2014a; 2014b). However, only a few studies
described the interactive effects between temperature and trace
metals on early life stage of bivalves. It has been demonstrated that
in invertebrates like in vertebrates, the temperature-metal inter-
action follows an increasing curve, thus temperature increase tend
to move up metal toxicity on organisms (Cairns et al., 1975). Bat
et al. (2000) noted that mortality of Gammarus pulex was
increased with increasing copper concentrations and temperature
regimes. Sokolova and Lannig (2008) hypothesised that the in-
crease sensitivity of organisms to metals at elevated temperatures
could result from the increase of water solubility and hence
bioavailability of metals and by higher contaminant uptake due to
metabolism increase. However, Attig et al. (2014) provided evi-
dence about the reduction of the ventilation rate in
M. galloprovincialis exposed to higher temperatures, thus affecting
uptake rate of contaminants.

4. Conclusion

The present study provides first lines of evidence about the
sensitivity of early life stages of the Mediterranean mussel
M. galloprovincialis to water temperature and silver pollution. Sig-
nificant embryotoxicity was observed following exposure to a low
temperature increase and moderate concentrations of silver and
copper. Combine exposure to environmentally-realistic water
temperature and metal pollution could affect tolerance limits and
impair development and reproduction success of
M. galloprovincialis. Our data must be carefully considered in view
of the probable increase of metal contamination and water

temperature in the intertidal zones of theMediterranean Sea due to
global warming.
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A B S T R A C T

The present study aims to elucidate the stress response of early life stages of Mytilus galloprovincialis to the
combine effects of selected metals and elevated temperature.

For this purpose, we investigated the response of a large panel of oxidative stress markers such as catalase
(CAT), superoxide dismutase (SOD), glutathione-S-transferase (GST) activities and lipid peroxidation (thiobar-
bituric acid reactive substrates (TBARS) concentration) and metallothionein accumulation (MT) as well as
selected gene transcription level and metal accumulation in mussels larvae exposed to a sub-lethal concentration
of Cu (9.54 µg/L), Ag (2.55 µg/L) and mixture of the two metals (Cu (6.67 µg/L)+Ag (1.47 µg/L)) along with a
temperature gradient (18, 20 and 22 °C) for 48 h.

Cu and Ag applied as single or mixture were differentially accumulated in mussel larvae according to the
exposure temperature. Sod, cat, gst and mt-10 gene transcription levels showed an important increase in larvae
exposed to Cu, Ag or to the mix compared to the control condition at 18 °C. The same pattern but with higher
induction levels was recorded in larvae co-exposed to metals at 20 °C. At 22 °C, a significant decrease in mRNA
abundance of cat, gst and sod and a significant up-regulation of mts targets (mt10 and mt20) were observed.
Results: suggest that co-exposure to metals and moderate elevated temperature (20 and 22 °C) significantly
increased the antioxidant enzyme activities of catalase (CAT), and glutathione-S-transferase (GST) and caused an
increase of metal and metallothionein concentrations. In contrast, no significant change in lipid peroxidation
products measured as TBARS content was observed indicating a protective response of anti-oxidative system.

This study provides first evidences of the early and efficient protective response of antioxidant defense
mechanisms in mussel's early life stages facing in multi stressors situations.

1. Introduction

Estuaries and coastal waters are particularly at risk due to anthro-
pogenic pollution. It is always very difficult from only contamination
body burden data to obtain information about pollutants significance
upon animal health. Trace elements represent one of the most wide-
spread and serious form of environmental contamination (Cardwell
et al., 2013).

Copper (Cu) is an essential metal that can be harmful presents
excessive amounts in the ecosystem (O'Brien and Keough, 2014). Cu is
widely used in agriculture as fungicide (Okoro et al., 2011; Reichelt-
Brushett and Harrison, 2005). It is also used as a biocide in antifouling
paint formulations (Okoro et al., 2011). European Union program,
Marine Ecosystem Evolution in a Changing Environment, determined

that Cu is released into the marine environment in large amount, and is
present at high concentrations along the coast as well as in the water
column in the open sea. Its concentration is often particularly high in
sediments (28–233 mg/g) (Haynes and Loong, 2002), and interstitial
waters (Çevik et al., 2008; Negri et al., 2013). Furthermore, Cu has been
shown to be highly toxic to aquatic organisms including embryos of
invertebrates (Gamain et al., 2016; Mai et al., 2012; Manzl et al., 2004;
Nadella et al., 2009).

In the last decades, silver (Ag) contamination has received growing
attention due to its various industrial applications such as biocide,
antimicrobial agent in clothing, on product surfaces, in cosmetics and
personal hygiene products (Luoma, 2008). Ag is a metal of high
environmental relevance that has been shown to exert acute and
long-term toxic effects to aquatic biota such as microorganisms
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(Fabrega et al., 2011), invertebrates (Wang and Rainbow, 2005),
particularly bivalves (Gomes et al., 2013) and fish (Bruneau et al.,
2015). In addition to the direct production of free radicals, Ag was
suspected to cause depletion of the antioxidant enzymes system
(Carlson et al., 2008) and therefore it should be considered a pro-
oxidant agent.

One of the main fears of society is climate change. Climate
projections predict significant changes in ocean chemistry and increases
in air and ocean temperature by 2100. Surface water temperatures are
expected to increase notably in the next decades between 1.4 °C and
3.1 °C and between 2.6 °C and 4.8 °C according to RCP 6.0 and RCP 8.5
simulations respectively (IPCC, 2014; Ipcc, 2007).

Cu and Ag along with thermal stress are known to enhance reactive
oxygen species (ROS) production in the cells (Negri et al., 2013; Gagné
et al., 2013) thereby increasing the risk of oxidative alteration. ROS
formation and induced damage are balanced by a range of cellular
antioxidant defenses including various antioxidant enzymes such as
superoxide dismutase (SOD), catalase (Cat), glutathione peroxidase
(GPx), as well as low molecular binding peptides such as metallothio-
neins and glutathione that function as radical quenchers and as chain-
breaking compounds (Dondero et al., 2005; Livingstone, 2001).

Mollusks, particularly Mytilus sp., are currently used in large
monitoring programs to study the accumulation of pollutants in their
tissues and the consequent effects of this accumulation on biological
processes (Banni et al., 2009; Canesi et al., 2011; Viarengo et al., 2007).
However, marine invertebrate embryos and larvae are several orders of
magnitude more sensitive to toxicants than adults (His et al., 1999;
Ringwood., 1991), and have frequently been used for the assessment of
marine pollution (Geffard et al., 2001; His et al., 1999; Mai et al.,
2012).

The current investigation aims to evaluate the complex effect of
model trace elements (Cu and Ag) on the early life stage of mussel
depending on the temperature. For this we first sought to investigate
the effects of sublethal Cu and Ag concentrations on three anti-oxidant
stress enzymes CAT, SOD and GST activities as well as metallothionein
and MDA accumulation in the D-larvae of the Mediterranean mussel
Mytilus galloprovincialis. Secondly, and based on available DNA se-
quence information for M. galloprovincialis, the expression levels of five
selected gene involved in the antioxidant response were monitored by
quantitative reverse-transcription PCR: catalase (cat); cytosolic super-
oxide dismutase (sod), glutathione S-transferase (gst) and metallothio-
nein gene variants (mt-10 and mt20).

2. Material and methods

2.1. Chemicals and sea water

Reference contaminants (CuSO4·5H2O and AgNO3) were analytical
grade and were purchased from Sigma-Aldrich (St. Quentin Fallavier,
France). Seawater was collected from the “Banc d’Arguin” which is a
natural reserve located just outside the Arcachon Bay (SW France).
Immediately after sampling, seawater was filtered successively using 5,
1 and 0.2 µm pore membrane filter. Filtered seawater (FSW) was stored
at 4 °C in the dark and was used within 3 days.

2.2. Embryo production and exposure

Mature mussels (M. galloprovincialis) were purchase from Spain. In
laboratory, mussels were induced to spawn by thermal stimulation
(Quiniou et al., 2005). Spawning females and males were isolated in
250 mL of FSW to obtain a gametes-dense solution. Then oocytes and
spermatozoa were filtered through a 100 µm and 50 µm nylon mem-
brane respectively. Gametes from different genitors were observed
under a microscope and the most reproductive pair (regular oocytes
and very mobile spermatozoa) was selected for the experiment. Oocytes
were fertilized by sperm suspension in the ratio of approximately 1:10.

Fifteen to sixteen minutes after fertilization, embryos were counted and
placed into 4 l beakers (150.000 fertilized eggs/L) filled with 0.2 µm
FSW and oxygenated with air-pump (three replicates per treatment).

Cu (EC20=9.54 µg/L), Ag (EC20=2.55 µg/L) and the mixture of
both metals (Cu EC10=6.67 µg/L and Ag EC10=1.47 µg/L) were
tested at three temperatures (18, 20 and 22 °C). The metal concentra-
tions were selected according to a previous work (Boukadida et al.,
2016). 600.000 embryos were incubated in the chosen condition for
48 h in the dark until D-larvae were obtained. After incubation, larvae
were recovered on a sieve (45 µm), rinsed with few mL of FSW, counted
and devised in three aliquots: approx. 40.000 larvae were stored in
500 µL of RNAlater® at −20 °C for transcriptomic analysis, and the rest
(about 560.000) was stored at −80 °C for biochemical analyses. For
metal bioaccumulation analysis, larvae (approx. 600.000) of one couple
were used to have a sufficient quantity of biological material. This
material was stored at −80 °C until analysis.

2.3. Metal analysis in water and larvae

The working solutions were chemically analyzed to confirm metal
concentrations. Aliquots solutions and FSW, 50 mL each, were acidified
with 5% final nitric acid (Nitric acid 65%, Fluka) and stored at 4 °C
until analysis.

Larvae were digested by nitric acid (HNO3). Briefly, between 20 and
50 mg of dried larvae were collected in polypropylene tubes to which
1 mL of HNO3 was added. Then, this mixture was heated by Hot Block
for 3 h at 100 °C, and after cooling, 5 mL of ultrapure water (Milli-Q®)
were added.

At the meantime, 4 tubes containing the international certified
reference material (DOLT-5 samples, Fish liver) were prepared in order
to verify the accuracy of the method. The values for each sample were
always within the certified ranges (Cu: 35.0±2.4 mg/kg and Ag: 2.05
±0.08 mg/kg). The dry powder (between 80 and 85 mg) and 3 mL of
HNO3 were heated by for 3 h at 100 °C, and 15 mL of Milli-Q water was
added to the solution after cooling.

Finally, 4 blank samples were prepared. This time, the tubes were
only filled with 3 mL of HNO3 before heating for 3 h at 100 °C, and
15 mL of Milli-Q water was added after cooling. All metal species were
analyzed by Inductively Coupled Plasma Optical Spectrometry (ICP-
OES; Agilent Technologies, 700 Series ICP-OES).

2.4. Gene expression

Total RNA was extracted from larvae pools using acid phenol-
chloroform precipitation according to (Chomczynski and Sacchi, 1987)
with TRI-Reagent (Sigma-Aldrich). RNA was further purified by pre-
cipitation in the presence of 1.5 M LiCl2, and the quality of each RNA
preparation was confirmed by UV spectroscopy and TBE agarose gel
electrophoresis in the presence of formamide.

Relative mRNA abundances of the mussel genes encoding metal-
lothioneins (mt-10 and mt-20) were evaluated with SYBR Green I
chemistry (EvaGreen®dye; Bio-Rad Laboratories; (Banni et al., 2011;
Dondero et al., 2011). The mRNA abundances of the genes encoding
catalase, cytosolic superoxide-dismutase and gluthathione–S–transfer-
ase were evaluated in multiplex Taqman assays according to Negri et al.
(2013). Probes and primer pairs (Table 1) were designed using Beacon
Designer v3.0 (Premier Biosoft International, Inc.). All primers and
dual-labeled Taqman probes were synthesized by MWG-Biotech Gmbh
(Germany). Each selected cDNA (25 ng RNA reverse-transcribed to
cDNA) was amplified in a CFX384 Real-Time PCR detection system
(Bio-Rad Laboratories) with iQTM Multiplex Power mix (Bio-Rad
Laboratories) according to the manufacturer's instructions for the
triplex protocol. All multiplex combinations accounted for the follow-
ing dual fluorescence tags: 6-carboxyfluorescein/Black Hole (BH) 1, 6-
carboxy-2′,4,4′,5′,7,7′-hexachlorofluorescein/BH1, and Texas Red/
BH2. Briefly, each cDNA was amplified in the presence of 1X iQTM
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Multiplex Power mix, 0.3 µM of each primer, and 0.1 of µM each probe
(Table 1) in a final volume of 10 µL. Relative expression data were
geometrically normalized to 18 S rRNA (L33452), an invariant actin
isotype (AJ625116), and ribosomal protein riboL27 (AJ625928) (Negri
et al., 2013), which were selected from a list of genes whose expression
did not vary over more than 50 conditions (including toxic treatments,
stages of the life cycle, and various tissues).

A specific triplex Taqman assay was developed to amplify 0.25 ng of
RNA reverse-transcribed to cDNA in the presence of 0.1 µM of each
dual-labeled probe (hexachlorofluorescein/BH1 for actin β, Texas Red/
BH2 for 18 S rRNA and Hex/BH2 for proteinriboL27) and 0.1 µM,
0.4 µM and 0.4 µM of forward and reverse primers, respectively, for
18 S rRNA, actin and protein riboL27 (Table 1). For all Taqman assays,
the thermal protocol was as follows: 30 s at 95 °C, followed by 40 cycles
of 10 s at 95 °C and 20 s at 60 °C. qRT-PCR was performed with four
biological replicates and three technical replicates. For the mt-10 and
mt-20 assays, the thermal protocol was as presented by Dondero et al.
(2005). Statistical analyses were carried out on the group mean values
using a random reallocation test (Pfaffl et al., 2002).

2.5. Biochemical analyses

2.5.1. Preparation of tissue extracts
The larvae were homogenized in a phosphate buffer (0.1 M; pH 7.5)

in a 1:3v:v ratio, using an UltraTurrax® tissue homogenizer fitted with a
Teflon pestle (800 rpm, 4 °C). The homogenates were then centrifuged
for 20 min at 10.000g. All procedures were carried out at 4 °C. Aliquots
of the supernatant (S9 fraction) were frozen at −80 °C until analyzed.
Determinations of total protein, enzyme assays and MDA levels were all
performed on S9 fraction.

2.5.2. Total protein
The protein concentration in the S9 fraction was measured using

Lowry et al. (1951) colorimetric method with bovine serum albumin
(BSA) as a standard. Protein measurements were carried out using a
spectrophotometer microplate reader (Synergy HT, BioTek), and ex-
pressed in mg mL−1.

2.5.3. Antioxidant enzyme activities
Catalase activity was assayed as described in Claiborne (1985). The

variation of absorbance at 240 nm, caused by the dismutation of
hydrogen peroxide, was measured as a function of time consumption
using an UVIKON 933 spectrophotometer (BioTek) (extinction coeffi-
cient, ε=0.04 mM−1 cm−1). Superoxide dismutase (SOD) activity was
determined according to the McCord and Fridovich, (1969) method
adapted to a microplate reader. Absorbance at 550 nm was recorded for
samples and blanks by using a microplate reading UV-spectrophot-
ometer (Synergy HT, BioTek). SOD activity was expressed in µmol/
min/mg protein. GST activity was measured by spectrophotometry
(UVIKON 933 spectrophotometer (BioTek)) at 340 nm, according to
Habig et al. (1974) (ε=9.6 mM−1 cm−1).

2.5.4. Lipid peroxidation
The level of lipid peroxidation was determined by quantifying the

concentration of 2-thiobarbituric acid reactive substrates (TBARS)
using the Buege and Aust (1978) method adapted to a micro plate
reader. In this assay, 250 µL of S9 fraction was heated at 80 °C for
15 min in a solution containing 20% trichloroacetic acid (TCA) and 2%
butylated hydroxytoluene (BHT) and the mixture was centrifuged
15 min at 10000 rpm. Then, 450 µL of supernatant was heated at
80 °C for 1 h in a solution containing 90 µL of 0.6N HCl and 360 µL of
Tris-TBA (25–100 mM). The tubes were then cooled, and after mixing,
the TBARS level was quantified at 530 nm by using a micro plate-
reading UV-spectrophotometer (Biotek Synergy HT). Results were
expressed in nmoles of TBARS equivalents per milligram of protein.

2.6. SDS–PAGE—fluorimetric analysis of mussel MT content

The total MT content of mussel's larvae was evaluated using
fluorimetric analysis of SDS–PAGE separated thiol labeled proteins,
essentially as previously described by Viarengo et al. (1997) and
Dondero et al. (2005). The procedure was carried out using the MT
PAGE reagent kit, suitable for total MT quantification from tissue
samples (Ikzus, Italy). Three independent biological replications were
considered in this test. Slab poly-acrylamide gels were scanned using
the FluorMax fluorescence analyzer. Statistics Densitometric analyses of
bands were performed using Image-LabTM software (BioRad), and
representative gels of each experiment of three independent assays
were considered. Only the differences in band intensity ± 20% of the
control samples were considered relevant.

2.7. Statistical analysis

All data are expressed as means± standard error (SE).
Homogeneity of variance was checked by the Levene's test and
statistical analysis was performed by the Kruskal–Wallis test.
Differences among data between conditions were then performed using
Kruskal post hoc test (equivalent to the Tuckey HSD test for non-
parametric data). Significance difference was accepted when p<0.05.

3. Results

3.1. Cu and Ag concentrations in water

For single metal contamination, measured Ag concentrations were
within 158% and 178% of the nominal concentrations while measured
Cu concentrations varied from 97% to 120%. For metal mixture
contamination, measured Ag concentrations varied from 92% to 99%
and Cu from 97% to 123.59% (Table 2). Interestingly a bell shape
accumulation pattern was observed along with the temperature gra-
dient (Table 3).

Table 1
Q-PCR primers and Taqman probes.

Gene _ID Probe Sense Primer Antisense Primer

mt10 (AJ625847) – GGGCGCCGACTGTAAATGTTC CACGTTGAAGGYCCTGTACACC

mt-20(HQ681036.1) – TGTGAAAGTGGCTGCGGA GTACAGCCACATCCACACGC

Cat (AY580271.1) ACAGCTTGTCTGCCTGCTCAGCAC ACAAGGATGGACAGGCATACTAC AATCACGGATGGCATAATCTGGA
Gst (AF527010.1) ACGCCTGTGTCCCCAAACAAGTGG AACTGACCACTTCAAGAATATGCC AGAAAGTCTGCCATTTACAAAGCT
Sod(FM177867.1) AGTCGTCACTGTCACTGTCCTCTC TGAAAGGAGATGGTGCTGTTAC CAAACTCGTGAACGTGGAAAC

RiboL27 (AJ625928) TGCGCCATTCAGCACAAGAACTACCT AAGCCATGGGCAAATTTATGAAAA TTTACAATGACTGCTTTACGACCT

Actin (AJ625116) ACGCCAACACCGTCTTGTCTGGTGG GTGTGATGTCATATCCGTAAGGA GCTTGGAGCAAGTGCTGTGA

18S (L33452) ACCACATCCAAGGAAGGCAGCAGGC CGGAGAGGAGCATGAGAAAC CGTGCCAGGAGTGGGTAATTT

Given are: Gene ID, EMBL or NCBI gene Identifier; Taqman probe, sense primer and antisense primer sequences. All sequences are given 5' to 3'. Legend: AJ625847, mt-10HQ681036.1,
mt-20;AY580271.1, cat; AF527010.1; gst; FM177867.1;sod; AJ625928; ribosomal protein genes ribo-L27; AJ625116, actin; L33452, 18S ribosomal RNA.
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3.2. Larvae Cu and Ag concentration

The contents of Cu and Ag in M. galloprovincialis larvae after the
exposure period are reported in Table 3. Cu and Ag concentrations were
significantly increased in larvae exposed to this metal at 18 °C, 20 °C
and 22 °C showing a bell shape accumulation with a maximum reach at
20 °C (16.90 µg/g ww for Cu and 4.76 µg/g ww for Ag) when compared
to control condition.

3.3. Effects of metals and heat stress on selected antioxidant related genes
mRNA expression

Expression analysis of various genes (Cat, Cu/Zn-Sod, Gst, mt-10
and mt-20) encoding antioxidant proteins and metallothionein isoforms
was performed by real time quantitative PCR on D-larvae transcripts
using 18 S rRNA, actin and protein-ribo-L27 as reference genes (Figs. 1
and 2). A significant increase in cat, sod, gst and the two mt-isoforms
transcription levels was observed at 18 °C in larvae exposed to Cu, Ag
and their binary mixture when compared to controls. The maximum
expression level was observed in mixture exposed larvae (6.88 folds for
cat, 5.97 folds for sod, 6.42 folds for gst, 10.74 folds for mt-10 and 2.97
folds for mt-20). The same pattern was observed for all targets when
larvae were exposed to 20 °C. However, at 22 °C and while genes

encoding antioxidant proteins exhibited significant down regulation in
the presence of metals, the mt-10 and mt-20 targets were maintained
up-regulated reaching an absolute maximum in the case of mt-20 with
9.73 folds when compared to control (18 °C without metals supply).

3.4. Effects of metals and heat stress on antioxidant enzymes

The antioxidant activities termed as CAT, SOD and GST exhibited
distinct pattern in larvae exposed to Cu, Ag, and their mixture along
with the heat stress gradient (Fig. 3). At the physiological temperature
(18 °C), a significant increase was recorded for GST activity in larvae
exposed to Ag and the binary mixture. However, a significant inhibition
was observed for CAT activity in Cu and Cu+Ag exposed larvae. The

Table 2
Copper and silver concentrations in working solutions.

Measured
concentration (µg/
L)

Nominal
concentration (µg/
L)

% Recovery

[Cu] [Ag] [Cu] [Ag] [Cu] [Ag]

Control 18 °C <LD <LD NA NA
20 °C <LD <LD NA NA
22 °C 2.623 <LD NA NA

Copper 18 °C 9.25 <LD 9.54 NA 97
20 °C 11.45 <LD 9.54 NA 120
22 °C 9.93 <LD 9.54 NA 104

Silver 18 °C <LD 4.25 NA 2.55 166.66
20 °C <LD 4.546 NA 2.55 178.27
22 °C <LD 4.029 NA 2.55 158

Mixture 18 °C 7.69 1.348 6.67 1.47 115.29 92
20 °C 8.24 1.412 6.67 1.47 123.59 96
22 °C 7.25 1.435 6.67 1.47 108.69 99

Table 3
Cu and Ag content in -D-larvae of Mytilus galloprovincialis exposed to Cu, Ag and their
mixture along with a temperature gradient. Data, expressed as µg/g fresh weight (n=3),
for Cu and Ag were analyzed by Kruskal post hoc test (equivalent to the Tuckey HSD test
for non-parametric data). Different letters indicate significant differences between
different conditions (p<0.05).

T° condition Cu µg/g fresh weight Ag µg/g fresh weight

18 °C Control 3.38±0.47a <DL
Cu 5.85±0.49b <DL
Ag 2.10±0.17c 0.73± 0.02a

Mix 8.33±0.68d 1.76± 0.12b

20 °C Control 3,54±0.29a <DL
Cu 16.90± 1.42b <DL
Ag 9.60±0.85c 4.76± 0.31a

Mix 6.96±0.36d 2.64± 0.18b

22 °C Control 2.52±0.24a <DL
Cu 9.38±0.68b <DL
Ag 9.56±0.69b 1.22± 0.11a

Mix 4.21±0.31c 0.83± 0.01b
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Fig. 1. QPCR data of cat (A), sod (B) and gst (C) targets. Gene expression was performed
respect to the reference condition; 18 °C without metals supply and was normalized
against Actin, 18S and Ribo L27. Different letters indicate significant differences between
different conditions (p< 0.05), threshold cycle random reallocation test according to
Pfaffl et al. (2002), n=4. Larvae were exposed for 48 h to Cu, Ag and their binary mixture
along with a temperature gradient (18 °C, 20 °C and 22 °C).
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heat stress (20 and 22 °C) without metal supply significantly increases
GST and CAT activities. Exposure to Cu at 20 and 22 °C induced a
significant increase in GST, and a return to control values for CAT
activities. Exposure to Ag along with heat stress exerted a significant
increase only for CAT activity (22 °C). Larvae exposed to the binary
mixture of Cu and Ag along with heat stress gradient showed a
significant increase in CAT and GST activities. For SOD activity no
significant change was observed in exposed conditions when compared
to the absolute control (18 °C without metal supply) but Cu exposure
led to a significant increase of SOD activity at 18 and 22 °C according to
the absolute control (18 °C without metal supply).

3.5. Effects of metals and heat stress on TBARS accumulation

Lipid oxidative alteration was investigated through the evaluation
of the MDA accumulation in larvae tissues (Fig. 4). No significant
increase neither decrease was observed in exposed conditions when
compared to the absolute control (18 °C without metal supply).

3.6. Effects of metals and heat stress on metallothionein level

Total MTs protein content was evaluated in D-larvae exposed to Cu/
Ag and heat stress for 48 h (Fig. 5). Our data show that MTs content
significantly increased in tissues of larvae exposed to metals alone or in
combination with heat stress. The highest MTs content was measured in
larvae exposed to the mixture of Cu and Ag at 22 °C (5.91±0.47 fold
increase respect to control). Cu exposure led to a much higher increase
in MTs accumulation than Ag independently of the exposure tempera-
ture.

4. Discussion

M. galloprivincialis is among the most economically important
bivalve species inhabiting tidal zones in Mediterranean coasts. An
increasing body of evidence indicates that tidal zones are challenging

severe contamination episodes, such as the metal hotspots associated
with global climate change (Attig et al., 2014; Banni etal., 2014; Negri
et al., 2013).

A number of case studies have been achieved to evaluate the effects
of metals pollution along with heat stress on adult mussel's response at
physiological, transcriptomic, proteomic, and metabolomic levels
(Gracey et al., 2008; Kamel et al., 2012; Tomanek and Zuzow, 2010).
However, only few studies have been dedicated to the evaluation of
Mytilus sp. early life stage to such environmental stressors despite their
vulnerability when compared to adults. In addition, to our knowledge,
no studies investigated the effects of heat stress combined to metal
exposure (Cu and Ag) on oxidative stress balance in early life stages of
mussels and the related transcriptional regulation of related genes that
may occur in such situation. To fill the gap, we have measured a set of
antioxidant enzyme activities, metallothionein accumulation and their
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Fig. 3. CAT (A), SOD (B) and GST(C) activities in larvae of Mytilus galloprovincialis
exposed to Cu, Ag and their mixture along with a temperature gradient. Larvae were
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mixture along with a temperature gradient (18 °C, 20 °C and 22 °C).
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related gene expression in the early life stage tissues of mussels exposed
to sublethal Cu and Ag concentration along with a moderate heat stress
(18, 20 and 22 °C).

In this study, metal body burden clearly showed different degrees of
Cu and Ag accumulation in the early life stage tissues of mussels from
the different experimental conditions. Our results indicated a bell shape
accumulation trend of Cu and Ag along with the temperature gradient
in larvae exposed to the single compounds. The metal increase was
more effective at 20 °C. Several studies suggested that metal accumula-
tion in mollusks is dose and time-dependent (Attig et al., 2014; Negri
et al., 2013).

Exposure to Cu, Ag and heat stress differentially affected the
activities of CAT, SOD and GST. Overall, the pronounced increase of
the latter anti-oxidant enzyme activities was recorded at higher
temperatures. However, no effect was recorded at the lipoperoxidation
level as indicated by the steady state level of MDA in all the

experimental conditions. Interestingly, the gene expression analysis of
the anti-oxidative stress genes (cat, sod, gst) in larvae exposed to the
investigated metals and/or heat stress, showed a marked up-regulation
pattern. Moreover, while a significant decrease in CAT activity was
recorded in larvae exposed to Cu alone or in combination with Ag at the
physiological temperature (18 °C), a significant increase was observed
for SOD and GST activities at the same conditions.

It is well known that heat stress can cause a physiological disorder
in animals, which directly affects the metabolism, resulting in the
accumulation of ROS (Abele et al., 2002; Rajagopal et al., 2005;
Verlecar et al., 2007). Cu and heat stress are potent inducers of
oxidative stress (Gomes et al., 2011; Negri et al., 2013;
Pytharopoulou et al., 2011). Conversely to adult specimen of Mytilus
sp. exposed to Cu (Negri et al., 2013), the same metal exerted a negative
effect on the catalase activity at 18 °C. This may suggest that Cu is very
toxic to early life stages of mussels, much more than to adults even if
the experimental conditions were not exactly the same. Indeed, the
higher sensitivity of early life stages of marine invertebrates to
environmental stressors such as trace elements has already been
reported (His et al., 1999; Ringwood, 1991). The recovery of the
catalase activity at higher temperatures in presence of Cu could be
explained by a specific response to heat stress as it has been suggested
by Gomes et al. (2011) and Pytharopoulou et al. (2011).

In addition to the direct production of free radicals, Ag was
suspected to cause depletion of the antioxidant enzyme system
(Skalska and Strużyńska, 2015). Indeed, Ag was reported to produce
low but measurable levels of free radicals in alveolar macrophages
(Carlson et al., 2008). Gomes et al., (2014) reported a significant
increase in the anti-oxidative stress enzymes in mussels exposed to sub-
lethal Ag concentrations. Moreover, Ag ions were reported to induce an
inflammatory response in the liver of exposed Japanese Medaka,
increasing the expression of genes involved in oxidative stress (Chae
et al., 2009). Like other organisms, mussels can control the increasing
levels of ROS in their tissues activating the cellular antioxidant defense
system, composed of both enzymatic as well as non-enzymatic compo-
nents. Enzymatic pathway consists of producing protective ROS-scaven-
ging enzymes such as SOD, and CAT which convert superoxide anions
(O−2) into H2O2 and then H2O2 into H2O and O2 (Viarengo et al.,
2007). The antioxidant related genes exhibited an atypical expression
profile depending on the metal as well as the exposure temperature.
This may suggest a transcriptional gene expression regulation in the
early life stages tissues of mussels exposed to environmental stressors.

In the present paper, we reported a significant increase of MTs
accumulation in tissues of mussel D-larvae exposed to Cu and Ag as well
as in larvae only exposed to heat stress. While it is well known that Cu is
a potent inducer of MTs, correlation between Ag exposure and MTs
induction is still controversial even if Gomes et al. (2014) have recently
reported a substantial increase of the MTs content in gills of adult
mussels exposed to Ag ions. Moreover, during exposure of primary
astrocytes to Ag nanoparticles (AgNPs), the metal-binding protein
involved in cell protection against metal-induced toxicity was shown
to be up-regulated (Luther et al., 2012). The significant induction of
MTs at the protein level as well as mt-10 and mt-20 cognates gene
expression in metals and/or heat-treated larvae could be attributed to
the presence of both metal and ROS in the cells (Dondero et al., 2005;
Viarengo et al., 1999). Indeed, the metal transcription factor 1 (MTF-1),
functioning as a sensor of intracellular Zn, is responsible for both basal
and Zn/Cu mediated expression of MT-1 in mammalian (Dong et al.,
2015). This transcription factor may function in mussels as a sensor of
the redox state of the cell, triggering a rapid and specific response to the
excessive input of highly electrophilic trace elements or oxidants (Banni
et al., 2007; Dondero et al., 2005). Moreover, it is clear from gene
expression data that Ag ions behave in the same way as Cu to which
mt20 is almost insensitive (Dondero et al., 2005).

Our previous work (Boukadida et al., submitted for publication in
Marine environmental Research) provides first lines of evidence about
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the high sensitivity of early life stages of the Mediterranean mussel M.
galloprovincialis to water warming and Ag pollution. Our results suggest
that the optimum temperature for mussel larvae development is 18 °C
(12.65±1.6% malformations). Embryotoxic effects were observed
following exposure to a low temperature increase (67.06±1.83%
malformations at 22 °C) to reach 100% malformations at 24 °C. Cu
and Ag were shown to be embryotoxic from concentrations as low as
0.5 µg/L and 1 µg/L respectively. Combine exposure to environmen-
tally-realistic water temperature and metal pollution could strongly
affect tolerance limits and impair development and reproduction
success of M. galloprovincialis. The results from our previous work
(Boukadida et al., 2016) combined with this study demonstrate the
toxicity of Ag and Cu to mussels embryos at environmentally realistic
concentrations and highlighted a possible impairment of M. gallopro-
vincialis reproduction capabilities in relation to pollutant exposure and
water temperature increase due to global warming. One important issue
highlighted in the present study is the disparity between the transcrip-
tional expression trends of target genes and the corresponding enzy-
matic activities (SOD, GST, CAT) or protein levels (MTs). This may
suggest the occurrence of a gene regulation expression at translational
level. Another explanation could be that at the transcriptional level we
evaluate a specific sequence (one isoform), however at the protein level
we are evaluation all the isoforms that can be present as it was well
document for the GSTs (Jebali et al., 2013).

Taken all together, it seems that exposure to trace elements and heat
stress at environmental concentrations increase larval deformations and
developmental arrest and thus compromises their future growth.
Indeed, lipid peroxidation was unchanged respect to control as well
as the maintain of an optimal anti-oxidant response and a substantial
increase of the MTs. One hypothesis to the occurrence of developmental
alterations could be the impact of the applied stressors to the
cytoskeleton organization and/or the shell formation known to be
directly linked to the chitin metabolism (Lockwood et al., 2010).
Indeed, the cytoskeleton is likely to be critical for metals and thermo-
tolerance in mussel tissues. Moreover, Negri et al. (2013) showed that
heat stress (24 °C) and Cu exposure in mussels lead to the up-regulation
of genes involved in cytoskeletal protection. They also reported in
adults of Mytilus galloprovincialis a sustained down-regulation of chitin
related metabolism genes under Cu- and heat-stress. In chitin-contain-
ing organisms, chitinases are essential for maintaining normal life-cycle
functions such as morphogenesis (Merzendorfer and Zimoch, 2003),
cell division, and immunity (Kuranda and Robbins, 1991).

5. Conclusion

Global warming is an emerging threat to ecosystems worldwide.
This work constitutes a first attempt to clarify how an increase in
temperature may exert negative effects on early life stages of marine
organisms, particularly those inhabiting coastal environments subject
to anthropogenic pollutants. The present study provided clues about the
occurrence of an early transcription regulation of antioxidant genes as
well as Mts in Cu/Ag and heat stress exposed early life stages of
mussels. Cat, sod, gst, mt-10 and mt-20 can be considered as part of the
metals and heat stress-early responsive genes prior to increases in
measurable cytotoxicity. Moreover, the maintain of low TBARS levels in
exposed larvae may stress the efficiency of antioxidant system to
counterbalance the production of ROS. Further investigations on
associated biological process such as chitin deposition and cytoskeleton
organization as well as protein folding are needed to establish clear
picture of the cell response following metal and heat stress exposure in
early life stages of mussels.
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