n° d’'ordre 3022

THESE

présentee a
L’UNIVERSITE BORDEAUX 1

EcoLE DOCTORALE DES SCIENCES DU VIVANT, GEOSCIENCES,
SCIENCES DE L’ENVIRONNEMENT

par
Olivier Champeau
Pour obtenir le grade de
DOCTEUR

Spécialité : ECOTOXICOLOGIE

kkkkkkkkkkkkkkkkkkkkkkk

BIOMARQUEURS D’EFFETS CHEZ C. FLUMINEA :
DU DEVELOPPEMENT EN LABORATOIRE
A L’APPLICATION EN MESOCOSME

kkkkkkkkkhkkkhkkkkkhkkkhkkk

SOUTENUE LE 23 SEPTEMBRE 2005

Aprés avis de :

Mme Miren P. Cajaraville Professeur a I'Université du Pays Basque, Bilbao
Mme Paule Vasseur Professeur a I'Université de Metz

Devant la commission d’examen formée de :

Mme Miren P. Cajaraville Professeur a I'Université du Pays Basque, Bilbao  Rapporteur

Mme Paule Vasseur Professeur a I'Université de Metz Rapporteur

Mme Anne Basseres Ingénieur de Recherche Total Petrochemicals Examinateur

Mme Pierrette Cassand Professeur a I'Université de Bordeaux 1 Présidente

M. Jean-Francgois Narbonne Professeur a I'Université de Bordeaux 1 Directeur de Thése

- 2005 -






La transparence magnanime d’un mirage

salue les offrandes d’une cérémonie d’initiation
Gabriel Okoundji

(« BONO — Le guetteur de signes » — 2005)

A ma famille,






Remerciements

Ce travail a été effectué dans le Groupe de Toxicologie Biochimique du Laboratoire de Physico-Toxico-
Chimie des Systemes Naturels (LPTC) a I’Université de Bordeaux 1, grace au support financier du
Groupe TOTAL PETROCHEMICALS.

Je remercie le Pr. Jean-Francois Narbonne, mon Directeur de these et responsable du Département de
Toxicologie Biochimique, ainsi que le Dr. Philippe Garrigues, Directeur du Laboratoire et le Dr.
Héléne Budzinski qui lui a succédé, pour m’avoir donné les moyens de mener ces travaux.

Je remercie également le Dr. Anne Basséres du Groupe TOTAL PETROCHEMICALS (Pble de Recherche
et Développement Mont/Lacq) pour m’avoir confié la réalisation de cette thése et fait part de ses
conseils. Je tiens a lui exprimer ma profonde reconnaissance.

Mme le Pr. Paule Vasseur a accepté de juger ce travail, qu’elle trouve ici I’expression de mes plus vifs
remerciements.

Beaucoup de ces travaux ont été réalisés a I’Université du Pays Basque (UPV/EHU) a Bilbao, je tiens a
exprimer toute ma gratitude au Pr. Miren Cajaraville qui a bien voulu m’y accueillir, et participer a ce
jury en tant que rapporteur de cette thése.

Lan honen atal bat Euskal Herriko Unibertsitateko (UPV/EHU) Zientzia eta Teknologia Fakultateko
Biologia Zelularreko laborategian gauzatu da. M.P. Cajaraville irakasleari eskertu nahi nioke bere
arreta eta laguntza, baita epaimahi honen partaide izatea ere.

Mes remerciements vont aussi au Pr. Pierrette Cassand qui a bien voulu perticiper a ce jury.

Je remercie également tous ceux qui ont permis la réalisation, de prés ou de loin, de ce travail mais plus
particulierement :
Michel Auffret pour m’avoir accueilli au LEMAR et initié a I’'immunotoxicité ainsi qu’a Sabrina pour
son aide technique sur le cytometre en flux.
Pr. P.D. Hansen et Dr. E. Unruh pour m’avoir appris une grande partie des techniques utilisées dans ce
travail.
Nadine et Muriel, les techniciennes de I’équipe Indicateurs Biologiques du Dr A. Basséres, pour leur
soutien et les bons moments lors des temps de prélévement aux Rivieres Pilotes.
Toutes les personnes présentes dans le Groupe Toxicologie Biochimique : Christelle, Michelle,
Sylviane, Blandine, Bénédicte, Nadia.
Patrick, pour ses idées sur les mises en cages des animaux (et ses huitres).

Merci a Damien et Sandrine qui m’ont aidé a mettre le pied au Pays Basque espagnol, ainsi qu’a tout le
personnel et aux étudiants du Laboratoire du Pr. Cajaraville : lonan, Manu, Ibon, Amaia, Amagoia,
Arantza, Befiat, Eider, Izaskun, Larraitz, Maren, Nelva, Raphaél, Urtzi, Vega pour tous vos conseils et
les bons moments, dont les Basques (Panaméen et Belge) ont le secret.

Que Thierry et Peggy soient assurés de ma profonde estime, non seulement pour m’avoir si souvent offert un
toit, et parfois méme au dernier moment, lors de mes passages a Pau, mais également pour leur amitié
depuis le début de mes études. Je n’oublie pas aussi Fanny et Alexis, Nathalie, llizabete et JeF, Boris
et Eléa.

A mes clubs de plongée, qui m’ont permis un autre type d’immersion : merci aux membres de I’'UCB1
plongée et du club Safari.

J’ai aussi une pensée pour les milliers de palourdes asiatiques, les quelques huitres et autres moules, qui ont
participées, de facon bien involontaire, a la réalisation de cette thése.






TABLES DES MATIERES

Listes des communications
Listes des abréviations
Tables des illustrations

I INTRODUCGTION ..ottt b et enn e nnenne s

LA LES BIOMARQUEURS ......uuttitiiitieeetiiiittreeeeeeesssaisttsaeeeseesssssastsssseseaesssaasssssssseessssasssrssseeeesssannssens
[.A.L NOtION 0€ DIOMAIGUEUIS. .....viiviitieteeiie sttt sttt nre e e snes
[.LA.2 INErétS deS DIOMAIGUEUIS ... .c..eiiereeie e sieeie st ettt e st te e raeste s e sreebeeneesreeeeenes

I.A.3 Les approches multimarqueurs

(S 000 N =t =i ] = I = 0] o] =S
IO ORIl i [ =1 TSR
1.D LES POLLUANTS DANS L ENVIRONNEMENT ...evvvtttteereereeeseesssesssssessssssssssssssssssssssssmmsessesemesmmes
[.D.1 Contamination par 1eS NYdroCarDUIES. ..........ccceiiiiiiiiiiee e s
D I - o 1= [ o SR
(D R R =TS 1< =T ) TR

|I.E L’ESPECE SENTINELLE : CORBICULA

FLUMINEA ..

S VS (= 4= o =SSR

I.E.2 ECOlOQIE....coevveiieieciecie e
I.E.3 Anatomie, physiologie.............

T I 1 0P 1 (=T 1O TR
L E.3.2 LS BIANCIIES ...t e et e e e e e e e eneeas

I.E.3.3 La masse viscérale............
I.E.3.4 Les muscles adducteurs et

1€ PIEA ..o

I.E.4 Utilisation en tant qu’espéce Sentinelle ..o

|.F CHOIX DES BIOMARQUEURS.............
I1 SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE

[1.A GENOTOXICITE c.vvvviivieeiniesieee s
I1.LA.1 La toxicité de I’oxygéne..........

[1.LA.2 Les eSPECES réactives de IPOXYIENE ...c.veviierieciecieeieieeie ettt
I1.A.3 Les défenses contre les dommages & PADN .......c.cocveeiieieeie s

I1.LA.4 Les dommages a I’ADN .........

I1.LA.5 Conséquences biologiques des dommages a PADN .........ccoccvevveieiiene s

[1.B IMMUNOTOXICITE .....coivverirraieeinenn
[1.B.1 Le systeme immunitaire..........
I1.B.1.1 Les types cellulaires........
I1.B.2 Ro6les des hémocytes...............
[1.B.2.1 Cicatrisation....................
[1.B.2.2 Réparation de la coquille

11.B.2.3 Transport et digestion des NULHMENES..........ccccviieiiciecie e

11.B.2.4 Défense interne...............
11.B.2.4.a Fraction cellulaire....
11.B.2.4.b Fraction humorale ...

11.B.2.4.C DeStruction eNZYMAtIQUE .........cceeueieeiueeiesieseeieseestaesaesseesreesseasaesseesseesesseenes
11.B.2.5 Produits immunotoxiques et leurs effets..........ccooeviiiiiiiiiiiieec e

11.B.2.5.a Les métaux ..............
11.B.2.5.b Les composés organi

UES v eveeveee ettt es sttt ees et te et en sttt ees st beee e s e,

11.B.2.5.C LeS drives de SYNTNESE .......ccvcviieeecie e

11.C REPROTOXICITE ..uvieieeeeeeiiee e



I1.C.1 Le systeme endocrinien chez 1eS DIVAIVES ...........ccocvveiieiece e 59

[1.C.1.1 LeS NEUIOraNSMETIEUIS .......eiiiieiiee ettt sn e snne e 59
[1.C.1.2 LeS hormones StErOTAIENNES. .......cveiieieiecieeeeeeiesee ettt 59
11.C.1.3 La vitellogenése chez 1es hIValVes...........c.ccoveiviiiic i 61
I1.C.2 Les perturbateurs eNAOCTINIENS ......cc.veieiieieeie e e e ae e 62
11.D MARQUEURS GENERAUX DE STRESS ....vuutttttstsssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssssmsms.. 65
[1.D.1 LS IYSOSOMES .....eeeeeeiieiiieteetieetee et e te ettt e e steeae e s e s teeteaneenreesteaneesseensenneesreeneeanes 65
[1.D.1.1 ClaSSITICALION ..ottt ettt 65
[1.D.1.2 LeS IySOSOMES PIIMAITES. .......eiuiiiiiiieiieieiiesteste sttt bbb 67
[1.D.1.3 Les lySOSOMES SECONUAITES .......c.ecviiieiiieiie et esteete s se e reeste e sraesre e sneenre e 67
[1.D.1.3.2 LeS hEtErolYSOSOMES ......cueiuiiiiiiieiieieie et 67
11.D.1.3.0 LeS QUtOIYSOSOMES ......ecviiiieiiieite ettt et 69
[1.D.1.4 La sécrétion régulée des [YSOSOMES.......ceiiiiriririrerieeeesie e 69
11.D.2 Conséquences d’une exposition auX XENODIOtIQUES..........ceveiereieiineeieese e 69
11.D.3 Utilisation des lysosomes cOmme DIOMArQUEUT ..........cccverveveieeseerieseese e ree e 70
T MATERIELS ET METHODES ...ttt 72
ITT.A CHOIX DES TECHNIQUES ... .ceiiiiitteeeeiittteeeeitteeeeesitteeeesssseeeesasssesessasssseessassseeesassresessassaseessassenss 72
N R ©T=1 1o (0 )T | (- SRS 72
[11LA.1.1 D0sage de 12 8-0X0UG .........coeiuiriiiiiisiiriieie e 72
I11.A.1.2 Test du désassemblage de I’ADN (DNA unwinding)........ccccceevvevvevesieeieenieseennean, 76
TTLA.2 IMMUNOTOXICITE ...ttt bbb 78
I11.A.2.1 Technique avec les microbilles de 1ateX..........ccoveveiieiieiciieieese e, 79
[11.A.2.2 TeChnique aVeC 185 EVUIES........c.ooiiiiiie e 81
HTLA.3 VIabilite CRIUIAITE ... .oveiviieieiieee e 82
R T o (o) (0 ) (o] | TS 83
I11.A.4.1 Détermination des phosphoprotéines - VTG-like : dosage des phosphates labiles en
MITEU AICAIN .....iiei ettt ettt e sreeneenreas 83
[11LA.4.2 Histologie des gONAUES. .........cciueiieiierieeie ettt 85
[THLAS EFfELS GENEIAUX ....ovveviieieeii ettt e 86
[11LA.5.1 REPONSES [YSOSOMUAIES........ccvieiiiiieiiiee et 86
I11.A.5.1.a Changements structuraux des lySOSOMES..........ccccerirrieieriieieeneeie e 86
I1.A.5.1.b Stabilité lysoSomMiale..........cccveiiiiiiiee e 90
I1LA5.2 Les INAICES A8 CONUITION........eiiuiiiiiiie ittt 92
[11.B CONDITIONS EXPERIMENTALES .....ceiutiitieitteaieesieeaseessseasseessseasseesssesnseessssasseesssesnsessssssssessnnens 94
111.B.1 Développement en conditions CONLIOIEES ............ccveveeiieieeieie e 94
I11.B.1.1 Expérimentation n°1 préliminaire — exposition in vitro d’hémocytes de C. fluminea
AU CAAMIUIM .ottt bbbt bt h e e e bbbt et e e bt e b e et e e e b e 94
111.B.1.2 Expérimentation n°2 — exposition de C. fluminea au cadmium.............ccccoevverenen. 94
I11.B.1.3 Expérimentation n°3 — exposition de C. fluminea au tributyl-étain et au 17p-
0TSy 1210 [To ] TSSO 95
I11.B.2 Application et validation en conditions semi-controlées (MEsocosMes) ..........cccevevnne. 96
[11.B.2.1 Acclimatation deS @niMAUX ..........ccuerueruerierieniinesieeenie et sres e e sie e seessens 96
[11.B.2.2 SySteme d’eXPOSITION .......cveiiuirieiieiiie et 96
I11.B.2.3 Contrdle des parametres physico-chimiques et des contaminations........................ 98
TT1.BL2.4 EXPOSITION......ccuiiiiiiiitiiti sttt bbbttt 98
I11.B.2.5 Expérimentation n°4 — exposition au méthacrylathe de méthyle..............c............. 99
111.B.2.5.2 CONtAMINATIONS .....vveieiiieiiieiieeie ettt sneenae e sreeeeenee e 99
111.B.2.5.b Mesures des DIOMArqUEUIS..........ccveieeieiie e 99
[11.B.2.6 Expérimentation n°5 — exposition & des produits purs et en mélanges................. 100
111.B.2.6.2 CONLAMINALIONS .....ouviviiieiiieiieieie et 100



111.B.2.6.b Mesures des DIOMAIQUELIS. ..........viiiiiiieieie et 102

TTE.B.3 STALISTIGUES. ..ottt sttt b et st et e et e e neesreaneenreas 102

IV RESULTATS - DISCUSSION.... .ottt 104
IVV.A DEVELOPPEMENT EN CONDITIONS CONTROLEES ....ceiiiuvieiiiieiiieesiiieesieesssieesssnessssnessssnesssns 104
IV.A.1 Expérimentation préliminaire : eXposition iN VItro .........cccccoviviiiieniiniieieiese e 105

Article 1: In vitro exposure to cadmium of haemocytes from the Asian clam Corbicula
fluminea (M.)

IV.A.2 EXPOSITIONS €N AQUATTUMS ......oiviiitieiiitiestie st eeesiee et sieetesseesbeesbesseesresstesneesseesaeeneas 121
IV.A.2.1 EXPOSItION aU CAAMIUM......citiiiiiiiiiiiieieiesie st 121
Article 2 : Immuno- and cytotoxicological responses of the Asian clam Corbicula
fluminea (M.) experimentally exposed to cadmium 122
IV.A.2.1.a Autres marqueurs eMPIOYES .........ccvieiieiieii e 141
IV.A.2.1.b Comparaison des réponses de la phagocytose : mesures en cytométrie de flux
et avec lecteur de MICTOPIAGUES. ........ccveieeie et 143
IV.A.2.1.c Conclusion de I’exposition en agquarium au cadmium...........cccceeererererienn 144
IV.A.2.2 Expositions au tributyl-étain et au 173-cestradiol ..........c.ccoceevrirviiiiininiciees 145
Article 3 : Effects of tributyltin and 173-estradiol on immune and lysosomal systems of
the Asian clam Corbicula fluminea (M.) 146
IV.A.2.2.a Autres marqueurs eMPIOYES ..........ccocereirererieienereee e 165
IV.A.2.2.b Conclusion de I’exposition au TBT et 17p-cestradiol ...........cccceverererernenne. 166
IV.A.2.3 CONCIUSION ...ttt st 166
I\VV.B APPLICATION ET VALIDATION EN CONDITIONS SEMI-CONTROLEES.......ccciiuieiiiiieaiiiesineesnnes 167
IV.B.1 Exposition au méthacrylate de m&thyle ... 168
IV.B.L.L ODJECEITS ...ttt bbbttt 168
IV.B.1.2 Conditions phySiCO-CRIMIQUES .........coiviiiiiieiiiie e 168
1V.B.1.2.a Parametres environNemMEeNtaAUX ..........ccererereriereeeeeeseesieseesie e siesseseeseeseenees 168
IV.B.1.2.b Concentration du MAM dans 1€S CaNAUX .........cccccuerueiirreniienie e seesiesine 172
[V.B.1.3 Mesures des DIOMArQUEUIS.........cciiiiieieie et 173
IV.B.1.3.2 MOIAlITE. ......oveie e bbb 173
IV.B.1.3.b Indices de CONAITION.........ccoiieiiiiiiiee e 173
1V.B.1.3.c Viabilité CEllUAIre.........cocviiiiiiee s 174
IV.B.1.3.d Activité de phagocytose des NEMOCYLES ..........ccurereirerierieinerees e, 175
1V.B.1.3.e Réponse des lysosomes — changements structuraux des lysosomes.............. 176
IV.B.1.3.F 8-0XOUG.........coiiiiiieiti sttt ettt re e nee e 177
[V.B. 1.4 DISCUSSION ...ttt ste sttt sttt ettt st sttt s bt es e s et ebenbesbenbesbeabeebeaneeneeneas 178
Y= 300 I 0o o [0 o] o PSSR 179
IV.B.2 Evaluation de la réponse des biomarqueurs d’effets avec des substances pures ou des
00 T=] P o =TSSP SSORRR 180
[V.B.2.1 LES MEIANGES ...ttt sttt sttt 180
1V.B.2.1.a Mélanges simples et COMPIEXES........coveiveieeieiieie e 180
IV.B.2.1.0 TErMINOIOGIE ..ot 180
IV.B.2.2 ODJECEITS ...ttt bbb 181
IV.B.2.3 Conditions phySiCO-CRIMIQUES .........c.couiiiiiiiiiiiieieiee s 181
IV.B.2.4 Concentrations des produits dans 1S CanauX ............ccccveveirieieeviesieeseese e 185
IV.B.2.5 Mesures des DIOMAarqUEUIS..........couiiiiiieie et 187



IV . B.2.5.a IMOMAIITE. ... ettt e e e e e e e e ettt e e e e e e e e e e rareeeeas 187

IV.B.2.5.0 Indices de CONAItION.......cccciiiiiiiiiieieie e 188

IV.B.2.5.c Activité de phagocytose des hEMOCYLES ........cccevereiriiiinineese e, 188

1V.B.2.5.d REPONSE dES IYSOSOMES .....ccvveiieeiiitieiie ettt 189

IV.B.2.5.8 8-0XO0UG ......ooiiieie ettt ettt neesre e e eneenreas 193

[V.B.2.6 DISCUSSION ....vvietieiiesiesieste sttt e ettt bbbt ese et e e b see bt sbesbeebeaneeneeneas 193

IV.B.2.6.a Comparaison mortalité/DiomarqUEUS. ..........ccceoeerereieirenieeeese e 197
IV.B.2.6.b Comparaisons de I’échelle indiciaire multimarqueurs a I’abondance des

oligochetes et aux biomarqueurs d’ effetS..........coov i 198

IV.B.2.7 CONCIUSION ...ttt ettt bbb 200

IV.B.3 Conclusion sur les eXpositions €N MESOCOSIMES .......cverveerreeeereesieereeseesseaeeseesseseesses 200

V CONCLUSION GENERALE ...ttt e 203

REFERENCES BIBLIOGRAPHIQUES 207

ANNEXE : Publications 228



COMMUNICATIONS
PUBLICATIONS

Champeau, O., Mazeres, G., Narbonne, J.-F.. In vitro exposure to cadmium of haemocytes from the
Asian clam Corbicula fluminea (M.). Toxicology in Vitro (soumise)

Champeau, O., Auffret, M., Cajaraville, M.P., Basséres, A., Narbonne, J.-F., Immuno- and
cytotoxicologial responses on the Asian clam Corbicula fluminea (M.) experimentally exposed to
cadmium. Biomarkers (acceptée)

Champeau, O., Narbonne J.-F., Exposure to TBT and 17p3- estradiol of the Asian clam Corbicula
fluminea. Environmental Toxicology and Pharmacology (soumise)

Narbonne J.F., Aarab N., Clérandeau C., Daubéze M., Narbonne J., Champeau O., Garrigues P. (2005)
Scale of classification based on biochemical markers in mussel: application to pollution monitoring in
Mediterranean coasts and temporal trends. Biomarkers, 10 (1), 58-71

Aarab N., Champeau O., Mora P., Daubeze M., Garrigues P. & Narbonne J-F. (2004) Scoring approach
based on fish biomarkers applied to French river monitoring. Biomarkers, 9 (3), 258-270

Liess M., Champeau O., Riddle M., Schulz R., Duquesne S. (2001) Combined effects of ultraviolet-B
radiation and food shortage on the sensitivity of the Antarctic amphipod Paramoera walkeri to copper.
Environmental Toxicology and Chemistry, 20 (9):2088-2092

COMMUNICATIONS ORALES

Champeau, O., Auffret, M., Cajaraville, M.P., Basséres, A., J.-f. Narbonne

Immuno- and cytotoxicologial responses on the Asian clam Corbicula fluminea (M.) experimentally
exposed to cadmium.

SETAC - Europe, Lille, France, 22-26 mai 2005

Champeau O., Basséeres A., Narbonne J.-F.

Biomarqueurs d’effets : utilisation en mésocosmes

Séminaire : Validation des biomarqueurs d’exposition dans les Riviéres Pilote (TOTAL)
Lacg/Mont, France, 12-13 décembre 2004

Aarab N., Mora P., Champeau O., Narbonne J.F.

In vitro metabolism of testosterone in marine organisms : Improvement of testosterone metabolites
detection in mussel and fish.

BEEP meeting congress, Athenes, Gréce, 4-6 décembre 2002

Duquesne S., Schulz R., Champeau O., Riddle M. & Liess M.

Marine invertebrates and heavy metal contamination in Antarctic coastal waters, comparison with non
polar species.

SETAC - Europe, Leipzig, Allemagne, 25-29 Mai 1999

PRESENTATIONS AFFICHEES
Champeau O., Auffret M., Lagroye I., Basseres A., Narbonne J.F., Use of mesocosms to assess

biomarkers effects of contaminants mixture and alone.
SETAC - Europe, Prague, République Tcheque, 17-22 avril 2004



9th FECS Conference/2nd SFC meeting, Bordeaux, France, 29 ao(t-1 septembre 2004

Champeau O., Auffret M., Lagroye |., Basséres A., Narbonne J.F. and Garrigues P., Immune response
of Corbicula fluminea exposed to a mixture of contaminants in artificial streams.
ISPAC 2003 conference, Amsterdam, Pays Bas, 21-25 septembre 2003

Liess M., Duquesne S., Champeau O., Riddle M. and Schulz R., Contaminants in the Antarctic
Environment. The combined effects of contamination and UV-B irradiation.
ISCORD 2000 conference, Hobart, Tasmanie, 30 janvier-5 février 2000



ABREVIATIONS

8-0x0dG
AMCA
ARN
ARNmM
CE

CL
DBO5
DCE
DCO
DDE
DDT
dG
DL50

E2
EDTA
ELISA
ERO

FapydG (FapyGua)

FSC

GMH

GMSF

GRd

GSH

GSSG

GST

FITC

HA

HAP ou PAH

HPLC-EC

HSD
HSPs
HT

I

IC

IL

kb

L
LOEC

LP

M
MAM
MB
MCPA
MDA
Me?*

8-0x0-7,8-dihydro-2’ désoxyguanosine

Acide monochloracétique

Acide ribonucléique

Acide ribonucléique messager

Concentration efficace

Concentration létale

Demande biologique en oxygéne en 5 jours

Directive Cadre Eau

Demande chimique en oxygéne

Dichloro-diphényl dichloroéthyléne

Dichloro-diphényl trichloroéthane

Désoxyguanosine

Dose létale provocant la mort de 50% des organismes exposés a un
toxique

17B-cestradiol

Ethyléne diamine tétra-acétate

Enzyme linked Immunosorbant Assay

Espéces réactives de I’oxygene
2,6-diamino-4-hydroxy-5-formamidopyrimidine

Forward scattered

Hormone de mobilisation du glycogéne

Facteur stimulateur de la mitose dans la gonade

Glutathion réductase

Glutathion réduit

Glutathion oxydé

Glutathion S-transférase

Fluorescéine isothiocyanate

Huile anthracénique

Hydrocarbure aromatique polycyclique (ou polycyclic aromatic
hydrocarbon)

Chromatographie liquide haute pression couplée a une détection
électrochimique

Hydroxystéroide déshydrogénase

Protéines de choc thermique (heat shoc proteins)
Testostérone hydrolase

Etude in vitro

Indice de condition

Substance de type insuline (Insulin like)

Kilo bases

Etude en laboratoire

Plus petite concentration d’exposition provoquant des effets
déléteres significatifs sur les organismes (Lowest observed effect
concentration)

Temps de déstabilisation de la membrane lysosomiale
Etude en milieu naturel

Méthacrylate de méthyle

Méthylbladan® (méthyl parathion)

Acide 4-chloro-2-méthylphénoxy acétique
Malonedialdéhyde

lon métallique

10



MPI

MTs
NADPHTred
NOEC

Nv
PCB
PChE
Pt
SIV
Se GPx
SEQ
SOD
SSC
Sv
TBT
VTG
Vv

Echelle indiciaire multimarqueurs (multiparametric index)
Métallothionéines

NADH-cytochrome ¢ (P450) réductase

Plus grande concentration ne provoquant aucun effet significatif sur
les organismes (Non observed effect concentration)
Densité numérique lysosomiale

Polychlorobiphényle

Propionylcholine estérase

Phosphore total

Rapport des densités surfacique et volumique

Glutathion peroxydase sélénium dépendante

Systeme d’évaluation de la qualité

Superoxyde dismutase

Side scattered

Densité surfacique lysosomiale

Tributyl-étain

Vitellogénine

Densité volumique lysosomiale

11



TABLES DES ILLUSTRATIONS

Figure 1: Représentation des méthodologies permettant d'évaluer les risques écotoxicologiques modifié

d'aprés Lagadic & AmIard (1997) ...ttt sre e nre s 18
Figure 2 : Progression de I’état de santé d’un individu a I’exposition d’une augmentation de la concentration

d’un polluant (Allen & MOOTE, 2004)..........ciiiiiiiie ittt 20
Figure 3: Gradient de pollution déterminé a I’aide de I’échelle indiciaire multimarqueurs sur une riviére

autour d’un rejet (Vidal, 2001). ....ocviiviiiee et e e nre s 22
Figure 4 : Sources de pollution dans I’@NVIrONNEMENT ............oiiiiiiiiiiisse e 27
Figure 5 : Corbicula fIumMINEA (ML) ..ottt neennesne e 31
Figure 6 : C. fluminea dans sa position naturelle a I’interface sédiment-eau (Britton & Morton, 1982). ....... 32
Figure 7 : Anatomie des principaux organes de C. flUMINga...........cccoveveii i 33
Figure 8 : Coupe sagittale de C. fluminea mettant en évidence les prinCipauX Organes.............ccocerereervereanens 33
Figure 9 : A. Coupe longitudinale de C. fluminea mettant en évidence I’appareil digestif. B. Détail du chemin

des aliments danS PESTOMAC. .........uiiiiiiiiieiee et bbbttt b 35
Figure 10 : Origine des espéces réactives de I’oxygene et action des enzymes antioxydantes (Lagadic, et al.,

1997 ; Kelly, Bt al., 1998) ....c.eiieieiieieiiee sttt sttt ne e ne et et een 40
Figure 11 : Représentation schématique des sites sensibles a I’oxydation sur I’ADN (Halliwell & Aruoma,

1o TSRS PSPRRRSIN 43
Figure 12 : Principaux dommages @ IPADN ........cuoiiiiiiiieieseee ettt snesnesae e e 44
Figure 13 : Schéma d’oxydation de la guanosine avec I’oxygéne singulet, un électron et le radical "OH

(0210 (=] AR A= 00 ) PSS 45
Figure 14 : Dommages cellulaires causés par les espéeces réactives de I’oxygéne (Kehrer, 1993) ................. 47
Figure 15 : Conséquences biologiques des dommages a I’ADN (Frelon, 2001)........cccccevveveveceeicceceeenenn, 47
Figure 16 : Schéma du systéme artériel de Crassostrea virginica (Cheng, 1981). ........cccccocvviviirniiieienennnn 48
Figure 17 : Diagramme montrant une lignée hypothétique des hémocytes chez les bivalves (Cheng, 1981). 49
Figure 18 : Production de radicaux au cours de la lutte contre une infection (Deby, 1991) ......c..ccccevvvvirrnnnne 53
Figure 19 : Toxicité induite par des xénobiotiques dans 1es hEMOCYLES.........cccveviviieveiiiiece e 54
Figure 20 : Synthése des représentations des composantes enzymatiques et hormonales de la stéroidogenése

rencontrées chez les bivalves (Gauthier-Clerc, 2003). .......cccoiveiiiieiieie e e 60
Figure 21 : Schématisation de I’action d’hormones des bivalves au cours de la reproduction (Gauthier-Clerc,

400 ) RSOSSN 61
Figure 22 : Lysosomes, hétérolysosomes et vacuoles autophagiques (Maillet, 1992) .........cccccocvvivnvieierinnnns 66
Figure 23 : Protocole d’extraCtion A’ ADN ........ccciiiiiiie et te e re e re e s e e reesre e e 73
Figure 24 : Protocole de séparation de I’ADN simple/double brin ..., 76
Figure 25 : Schéma de représentation du cytometre n fIUX ........ccoeveiiiieieniie e 80
Figure 26 : Distribution des cellules en fonction de leur taille (FSH) et de leur complexité (granulation)

(5] O TSRV P SO R PSPPSRI 80
Figure 27: Analyse cytométrique de I’activité de la phagocytose par les hémocytes des spheres

L 0O oot g1 =2 USSP 81
Figure 28 : Protocole d’extraction des phosphates labiles en milieu alcalin............cccocoooeiiiiicnii e, 84
Figure 29 : Epaisseur de coupes dans une matrice avec des particules inCIUSES ...........ccceovvvrviiieiciicinenen, 89
Figure 30 : Schéma des riviéres artificielles (Rivieres Pilotes, Lacq (64), TOTAL) ...cccvvvvereiinieneee e 97
Figure 31 : Coupes de masses viscérales de C. fluminea pour la mesure de la stabilité lysosomiale. .......... 141
Figure 32 : Taux de 8-oxodG pour 10° dG, mesurés dans les branchies de C. fluminea exposées au cadmium.

.............................................................................................................................................................. 142
Figure 33 : MeSures en MICTOPIAGUE ........oiviiuieiieiie et ese e e ste e e et e ste e te e st e st e st e sn e e e e nteesreesreesreesneeeneeenees 143
Figure 34 : Mesures en CYtOMELIie BN FIUX........ccoviiiiiice e 143
Figure 35 : Interactions bidirectionnelles entre le systeme endocrinien et le systeme immunitaire (Ahmed,

400 ) TSRS SPRR 145
Figure 36 : Tributyl-étain et 17-08Stradiol .........cccoiiviiriiiiiieese s 145
Figure 37 : Coupe dans la masse viscérale de C. fluminea aprés 30 jours d’exposition ...........c.cceevevverneane. 165
Figure 38 : Evolution de la température de I’eau au COUrs du tEMPS......cc.eiviivereieeiie e 170
Figure 39 : Evolution de I’oxygene dissous dans I’eau au cours du tempPS .........ccceoveerereninenenensenseneee s 170
Figure 40 : Evolution du pH de I’eau au COUIS dU tEMPS ......ooviiiieieieeieesee e 171
Figure 41 : Evolution de la conductivité de I’eau au cours du temMPS........coovvveveieereseeiese e 171



Figure 42 : Concentrations (mg/L) de MAM dans les canaux en fonction du temps (Jours) .........cccecvevenee. 172
Figure 43 : Taux de mortalité de C. fluminea mesuré au début de I’exposition, avant I’injection des produits

(0) PUIS PIES 7, 15 B 30 JOUFS. .cuvereereerierisieeteseeeeseeseeseesessessesseseeseseesesseasessessessessesseneasessessessessessessessens 173
Figure 44 : Indices de condition mesurés au début de I’exposition avant I’injection des produits (TO), puis

apres 7, 15 et 30 JOUrS 0 EXPOSILION. ...o.viuiiviiiiieiiiteiete sttt 174
Figure 45 : Viabilité cellulaire (en pourcentage par rapport aux tEMOINS).........cccevvrerererierieieeiesene e 175
Figure 46 : Inhibition de 18 PhagOCYLOSE ......ccviiieiie e et e et e e e e e e neeenees 175
Figure 47 : Moyennes et écart-types des parametres stéréologiques mesurés sur les lysosomes de la glande

digestive de C. fluminea exposées au MAM pour 7, 15 €t 30 JOUTS. .....ccooevieireriiereneee e 176
Figure 48 : Taux de 8-oxodG (nombre de bases oxydées pour 10° bases normales) mesurés dans les branchies

de C. fluminea exposées au MAM pendant 7, 15 €t 30 JOUTS. ....c.oveiveiieiiieerieiesee e 177
Figure 49 : Evolution de I’oxygene dissous dans I’eau au cours de I’expérimentation.............c.ccoeervrennes 182
Figure 50 : Evolution de la conductivité de I’eau au cours de I’expérimentation ............cccecvevveivrienereriennnn. 182
Figure 51 : Evolution du pH de I’eau au cours de I’eXpérimentation.............cccceveeieieiieeiese e 183
Figure 52 : Evolution de la température de I’eau au cours de I’expérimentation............ccccocevverrenncnnnenn 183
Figure 53 : Débit (mesuré au courantometre en sortie de PEPINIEIE) ......cevveveieeeiiieierere e 184
Figure 54 : Valeurs des concentrations (en pg/L) des produits seuls (canaux 9, 8,5, 12) ........ccccevvrvennnnn. 185
Figure 55: Valeurs des concentrations (en pg/L) pour chaque produit, dans les mélanges binaires (canaux 2,

G T R I SR 185
Figure 56 : Valeurs des concentrations (en ug/L) de chaque produit, dans les mélanges ternaires (canaux 1, 3,

I T ) TSRS P PSPPSR 186
Figure 57 : Taux de mortalité des palourdes d’eau douce par CONAItiON............cccovririreriieriieine e 187

Figure 58 : Indices de condition représentés par le taux de remplissage de la cavité palléale pour chaque
condition d’exposition a 7, 15 et 30 jours et lors du prélévement sur le site du lac de Cazaux-Sanguinet.
.............................................................................................................................................................. 188

Figure 59 : Activité de phagocytose des hémocytes de Corbicula fluminea.........cc.ccoovvvvviiieiiiiencicicee, 189

Figure 60 : Résultats de la mesure des paramétres stéréologiques des lysosomes de la glandes digestive des
palourdes d’eau douce pour les différentes conditions d’exposition apres 7, 15 et 30 jours et apres 7

JOUTS A8 TEPUFALION. ...ttt bbbttt bbbt bbbttt 192
Figure 61 : Taux de 8-0xodG pour 10° bases normales dans les branchies de C. fluminea........................... 193
Figure 62 : Indices de condition (représentés par le taux de remplissage de la cavité palléale) chez des C.

L1100 T VPSSR 194
Figure 63 : Abondance des oligochétes (AONNEES TOTAL) ....ovviieieieieieie e 199
Figure 64 : Chronologie possible des réponses des biomarqueurs d’exposition et d’effets lors d’un stress

10 oL OSSPSR PRSP 205

13



Tableau 1 : Systématique de Corbicula fluminea (Muller) replacée dans la classification phylogénétique du

vivant (Lecointre & Le Guyader, 2001) .......ccoooueriiiiie ettt nne e 31
Tableau 2 : Répartition des différents biomarqueurs d’effets ..o 37
Tableau 3 : Modulation de I’activité des cellules phagOCYtaIres...........ccvieriririririieireres e 58
Tableau 4 : Composés impliqués dans les mécanismes de perturbation endocrinienne chez les invertébrés

(Depledge & Billinghurst, 1999). .....cveciiiiii et e re e st sre e st esnaesnae e e e snaesnee s 62
Tableau 5 : Principale composition enzymatique des lysosomes (Alison, 1974).......c..cccccvcveveivcieieinennenn, 68
Tableau 6 : Variations des parametres stéréologiques lysosomiaux chez diverses especes de bivalves avec

I’augmentation de la concentration du polluant CONSIABIE............c.coiieeiieii i e 87
Tableau 7 : Concentrations du MAM dans 185 CANAUX ..........cieriiriiieininisie e 99
Tableau 8 : Concentrations appliquées lors des expérimentations sur les interactions ............cccceevvevvennane. 100
Tableau 9 : Plan des mélanges : organisation des contaminants dans I€S CanauX ............ccoovevvrvvrererereeene. 100
Tableau 10 : Taux de 8-oxodG dans les branchies de deux bivalves sur des sites de référence, mesurés par

chromatographie liquide haute pression couplée a un détecteur électrochimique. ..........cccccoevvvveriennns 143
Tableau 11 : Concentrations nominales et moyennes (avec écart-type) du méthacrylate de méthyle dans I’eau

.............................................................................................................................................................. 172
Tableau 12 : A. Echelle indiciaire multimarqueurs et B. réponses significatives des biomarqueurs d’effets, en

fonction des concentrations de MAM (mg/L) et du temps d’exXpoSitioN ..........ccceovvvrerereneneniereennns 179
Tableau 14 : Exemple de termes utilisés pour la description de différents types actions communes (modifié

d’aPresS Marking (L985)). ....ccueiieieieeie sttt e be e et e s e et e beeneesaesreeneenreene s 181
Tableau 15 : Variations des parameétres stéréologiques au cours du teMPS.........cccoveereereereiensieseieseeenas 189
Tableau 16 : Comparaison mortalité/réponses des biomarqueurs d’effetS.........ccocovvrviniiiniicieicisecen 197
Tableau 17 : Echelle indiciaire multimarqueurs (donNNEES TOTAL) ....coviiciieie i se e 198
Tableau 18 : Echelle indiciaire multimarqueurs avec report des faux négatifs............cocoeveviiivnieiiieciennens 199
Tableau 19 : Récapitulatif des paramétres retenus comme biomarqueurs d’effets chez C. fluminea ........... 203

14






Introduction générale

15






Introduction

I Introduction

L’introduction de produits chimiques dans le milieu naturel constitue une préoccupation

majeure dans la surveillance de I’environnement. En effet, celui-ci subit en permanence des séries
de contraintes liées aux activités humaines.
Actuellement, les gestionnaires de I’environnement envisagent un contrfle strict des ressources
naturelles telles que I’eau, permettant de respecter I’ensemble des communautés vivant dans les
écosystemes. Pour atteindre un tel objectif, il est important de disposer d’outils pertinents qui
permettent de rendre compte de la qualité des écosystémes et de la santé des communautés
rattachées a ces écosystémes. L'analyse chimique, qui mesure les concentrations en produits
toxiques dans les milieux, permet de répondre partiellement a ces besoins.

Si cette approche reste indispensable pour identifier les causes, elle se restreint toutefois aux

composés dont la présence est suspectee et pour lesquels une méthode de dosage, dans des matrices
souvent complexes, est disponible. Aussi, la grande diversité des polluants potentiellement présents
dans le milieu est a surveiller. Enfin, si les analyses chimiques renseignent sur la présence ou non
d'un polluant dans les différents compartiments de I'écosystéeme (eau, sol, sédiments, organismes),
cela reste insuffisant pour prédire I'impact des mélanges de substances toxiques sur les organismes.
Les nombreuses interactions entre polluants et entre polluants/organismes, qui existent dans le cas
de pollutions multiples, ainsi que la biodisponibilité de ces polluants dans I’environnement ne sont
pas prises en compte dans I’approche purement analytique.
De plus, les analyses, lorsqu’elles sont possibles, posent rapidement un probléeme de codt et de
personnel compétent. Si on considére que beaucoup de contaminants, comme les polluants
organiques, peuvent causer des effets biologiques significatifs, avec des concentrations tres faibles
dans le milieu, la recherche peut se tourner vers le suivi de ces effets basés sur la biologie plut6t que
le suivi chimique des contaminants eux-mémes (Lam & Gray, 2003).

La recherche environnementale, initiée dans les années 60, a révélé que beaucoup
d’organismes peuvent accumuler certains toxiques entrainant des concentrations corporelles
beaucoup plus élevées que celle présente dans leur environnement (Portmann, 1975). On a donc
émis I’idée que les concentrations mesurées dans ces organismes pourraient étre utilisées dans les
procédures de surveillance en routine. Plusieurs programmes de surveillance dans le monde utilisent
des « especes sentinelles » telles que les moules et les huitres (programme américain — the Mussel
Watch Project (Bayne, B. L., 1989), et dans le méme esprit, le Réseau National d’Observation de la
qualité du milieu marin (RNO) créé en France par I’IFREMER et le Ministére de I’Environnement)
en tant qu’indicateurs de contaminants dans les environnements marins et estuariens. Les
concentrations corporelles en contaminants peuvent étre ultérieurement utilisées pour en évaluer
leur absorption par les organismes vivants et I’augmentation de la concentration d’un polluant
depuis I’environnement vers I’organisme (bioaccumulation) ou certains tissus vont avoir un role
prépondérant, en séquestrant de fagon préférentielle le polluant. Ces contaminants peuvent étre
transfeérés dans la chaine alimentaire. Ils vont montrer un accroissement de leur concentration au fur
et a mesure qu’ils circulent vers les niveaux supérieurs du réseau trophique dans lequel I’Homme
est le consommateur final. Cette bioamplification peut alors augmenter les possibilités d’impacts.

Les analyses biologiques qui integrent les interactions entre tous les polluants présents et les

organismes, permettent de fournir un diagnostic plus réaliste de I'impact de la pollution sur les
organismes et les écosystemes. L'impact d'un stress d'origine anthropique sur les écosystémes,
comme la pollution chimique, peut étre mesuré a différents niveaux qui se distinguent en terme de
sensibilité et de pertinence écologique.
Dans ce contexte, les organismes ou les communautés qui réagissent a un effet environnemental,
par des variations mesurables au niveau des effectifs des populations (abondance et diversité
d’espéces), permettent de mettre en évidence un changement significatif dans I’environnement et
peuvent étre considérés comme des « bio-indicateurs ». En géneral, ces espéces peuvent étre
divisées en 3 catégories :
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Les indicateurs biologiques qui renseignent sur la composition et la structure des écosystémes en
observant la simple présence ou absence d’espéces.

Les organismes tests, utilisés dans des procédures standardisées dans les laboratoires de recherche
en écotoxicologie.

Les organismes de surveillance qui permettent de mesurer la qualité et la quantité de substances
nuisibles dans I’environnement et dans quelques cas d’en détecter les effets. Ces organismes
indicateurs peuvent déja exister dans I’écosysteme (surveillance passive) ou y étre introduits de
facon standardisée (surveillance active).

D’autres types de surveillances peuvent aussi étre développés. Elles sont basées sur les

changements des caractéristiques biochimiques, physiologiques ou comportementales des
organismes. Elles peuvent également porter sur les attributs des communautés écologiques
traditionnelles telles que I’abondance et la diversite.
Depuis une trentaine d’années, les progres de la biologie cellulaire ont permis une identification des
mécanismes moléculaires de I’action toxique. Ces connaissances fondamentales ont ouvert la
possibilité de forger de nouveaux outils d’évaluations et de surveillance basés sur les cascades
d’événements moléculaires induits par I’exposition d’organismes vivants a des xénobiotiques. En
fonction du niveau d’observation choisi dans cette cascade d’événements, on se situera en début de
processus (proche de la premiere interaction entre le xénobiotique et une macromolécule cellulaire)
ou au niveau de I’expression clinique de I’altération pathologique. Ceci a donné naissance au
concept de «biomarqueurs», en référence a des mesures de modifications de parametres
biochimiques impliqués dans les mécanismes moléculaires de toxicité. Ce concept initial de
biomarqueurs a été affiné au cours de deux decennies de recherches d’effets biochimiques multiples
spécifiques débouchant sur la notion de multimarqueurs ou plus récemment de signature biologique.
Les outils dérivés de ces concepts concernent les « biomarqueurs d’exposition » (proches
d’événements moléculaires précoces, traduisant I’exposition des organismes a des composés
toxiques) et les « biomarqueurs d’effets », indicateurs d’atteintes de fonctions physiologiques des
individus exposés.

I.A Les biomarqueurs
I.A.1 Notion de biomarqueurs

A partir des années soixante-dix, le formidable développement de la toxicologie moléculaire
utilisant les outils de la biochimie et de la biologie moléculaire, a permis de progresser dans la
connaissance des mécanismes de toxicité, principalement chez des mammiferes modeles comme le
rat. Par la suite, pour plusieurs polluants, des effets biochimiques relativement sensibles et
spéecifiques ont pu étre mis en évidence chez des espéces ayant un intérét écotoxicologique tels que
les oiseaux, les poissons ou les mollusques. On peut citer, par exemple :

- I’induction de la synthése de métallothionéines par une exposition a des sels de métaux comme le
cuivre ou le cadmium (Roch, et al., 1982),

- I’induction de monooxygénases liées au cytochrome P450 par certains contaminants liposolubles
comme les HAP (Payne, 1976) et les PCB (Narbonne & Gallis, 1979),

- I’inhibition de I’activité acétylcholinestérase par les pesticides carbamates et organophosphorés
(Coppage & Braidrech, 1976).

Parmi ces indices biochimiques, I’induction des métallothionéines par certains métaux et des
activités monooxygénases liées au P450 par certains composés liposolubles représentent une
réponse adaptative a la présence de polluants. Les mécanismes de détoxication sont souvent mis en
jeu avant la manifestation des effets toxiques et peuvent donc servir d’indicateurs précoces,
sensibles et, dans une certaine mesure, spécifiques. Parallelement, des techniques permettant de
mesurer les effets sur certains processus comme la génotoxicité (Randerath, et al., 1981) ou
I’immunotoxicité (Vos, 1980) ont été développées.
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La mesure des perturbations métaboliques consécutives a une contamination est donc représentative
de I’exposition des organismes cibles et est, theoriquement, corrélée aux teneurs en contaminants
(méme pour des concentrations a I’état de traces) dans I’écosystéme.

C’est dans les années quatre-vingts que la notion de biomarqueurs prend forme. Cette période voit
se dérouler les premiers symposiums internationaux sur les réponses aux polluants des animaux
marins (Pollutant Responses in Marine Animals, 1981) et les tests ecotoxicologiques dans
I’environnement marin (1983), ainsi que divers programmes (Groupement Interface Chimie-
Biologie des Ecosystémes Marins, 1987) (Narbonne, 2000). Aprés cette phase de développement,
les biomarqueurs ont trouvé leur définition (workshop sur les biomarqueurs organisé par la Société
de Toxicologie et de Chimie de I’Environnement (SETAC), 1989): ce sont des variations
biochimiques, physiologiques, histologiques ou morphologiques, mesurées chez des organismes
exposés a des conditions de stress liees a la présence de substances chimiques dans
I’environnement (Huggett, et al., 1992). Ils représentent la réponse biologique initiale des
organismes face a des perturbations ou des contaminations du milieu dans lequel ils vivent. En
conséquence, ils sont en général plus sensibles que les paramétres mesurés a un niveau supérieur
d’organisation biologique tel que I’organe, I’individu ou la population (Stegeman, et al., 1992)
(Figure 1).

Biodisponibilité Facteurs modifiant la sensibilité

individuelle des populations ou
l des communautés

Présence de Présence de Réponse précoce Réponses ) Reponse des individus,
polluants polluants alaprésence prédictives 'Reponse des populations )
dans le milieu dans les organismes | de contaminants d ’effets individuelle ou des communautes

toxiques aux contaminants
1 . 1
Phases toxicologiques
Phase d'expositon Toxicocinétique l l Toxicodynamique
Biomarqueurs Biomarqueurs
d’exposition d 'effets

Méthodologies d’évaluation des effets écotoxicologiques

< »
« »

Biochimie

Disciplines correspondantes

Figure 1 : Représentation des méthodologies permettant d'évaluer les risques écotoxicologiques
modifié d'apres Lagadic & Amiard (1997)

I.A.2 Intéréts des biomarqueurs

L approche « biomarqueur » peut étre illustrée par une relation entre I’état de santé d’un
organisme et sa réponse a des concentrations croissantes de contaminants dans son environnement.
Ainsi, dans un environnement vierge de toute influence, en supposant que toutes les ressources
nécessaires a la vie soient disponibles et sans stress de contamination, un organisme est considéré
en « bonne santé », dans un état d’homéostasie. Si la concentration en contaminant augmente,
I’organisme subit un état de stress grandissant, jusqu’a un état ou apparaissent des altérations
fonctionnelles visibles pouvant entrainer la mort a plus ou moins long terme. Durant les phases de
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ces processus, I’organisme peut étre capable de compenser le stress subi, mais arrivé a un certain
point, il lui devient impossible d’effectuer cette compensation. Cependant, si le contaminant est
retiré de I’environnement, il peut retrouver son état normal (I’altération est réversible). Lorsque la
quantité de polluant devient trop importante, I’organisme atteint un stade ou son altération devient
irréversible et la compensation n’est plus possible, entrainant inéluctablement sa mort.

Les premiers événements mesurables lors d’un contact organisme/contaminant ont lieu au niveau
moléculaire. La toxicité d’un produit chimique est inhérente a ses propriétés physico-chimiques et
dépend de plusieurs processus en compétition : son absorption, sa distribution, sa transformation et
son excrétion. Les effets toxiques se manifestent par I’interaction du xénobiotique avec des
molécules endogénes, puis par une atteinte a I’intégrité de la cellule, du tissu, de I’organisme et
enfin de la population et de I’écosysteme. Différents biomarqueurs peuvent étre utilisés tout au long
de ce continuum (Figure 2) pour évaluer I’état de santé des organismes. Le développement de leur
utilisation comme outil de surveillance et d’évaluation de I’environnement est étroitement lié a la
connaissance des mécanismes moléculaires des processus toxiques chez différentes especes,
animales ou végétales, appartenant aux différents écosystemes.

Des biomarqueurs biochimiques et cellulaires ont été étudiés chez les organismes marins, et
particulierement chez les poissons (Narbonne & Gallis, 1979; Lemaire, et al., 1992; McFarland, et
al., 1999; Kohler, et al., 2002) et les mollusques bivalves (Cajaraville, et al., 1995b; Labrot, et al.,
1996; Cossu, et al., 1997; Regoli, et al., 1997; Basack, et al., 1998).

Un des avantages de I’approche biologique est sa capacité de prévention: I’étude de
marqueurs biologiques de pollution permet de détecter de maniére précoce, au niveau cellulaire,
I’impact des polluants sur les organismes, afin de prévenir une éventuelle détérioration des
écosystemes (Narbonne & Michel, 1993). Cependant, c’est un outil qui doit étre manipulé avec
précaution car il nécessite une parfaite connaissance des facteurs biotiques et abiotiques du milieu
ainsi que les fluctuations naturelles du biomarqueur lui-méme. Ces connaissances permettent de se
préserver d’une confusion possible entre les variations naturelles et les perturbations causées par les
xénobiotiques.

Les travaux réalisés en laboratoire ont permis de classer les biomarqueurs suivant la spécificité de
leur réponse a certaines molécules (Narbonne, et al., 1999c).

Classiquement, les auteurs distinguent les biomarqueurs d'exposition, d'effets et de
sensibilité/susceptibilité (Lagadic, et al., 1997; Kammenga, et al., 2000) selon les événements
toxicologiques :

Les biomarqueurs d'exposition sont généralement caractérisés par leur réponse précoce et leur
spécificité de réaction. Ils sont induits par un type spécifique de polluants et, de ce fait, leurs
variations sont indicatrices d'une exposition de l'organisme a cette classe de polluants. Un
biomarqueur d'exposition peut étre considéré comme une réponse biologique & des interactions
entre un type de polluant et une cellule ou une molécule cible a l'intérieur de lI'organisme, sans que
cette réponse n‘ait pour autant de répercussions néfastes sur I'état de santé de I'individu. Il témoigne
de la présence d’un contaminant dans le milieu et de sa disponibilité (biodisponibilité) pour
I’organisme. Ce sont par exemple, les mesures des teneurs en contaminants eux-mémes ou en
métabolites qui en sont dérivés. Cette notion de marqueur d’exposition s’est également étendue a la
mesure des réactions cellulaires de certains effets biologiques précoces ne présentant pas de toxicité
immeédiate pour les organismes, comme par exemple I’induction de certaines activités enzymatiques
sous I’effet des contaminants.

Un biomarqueur d'effet correspond a une altération biologique qui, en fonction de l'intensité de la
réponse, peut étre associee a une altération possible de I'état physiologique de I'individu (Figure 1),
comme des effets sur la croissance ou sur le succes reproducteur. 1l révéle I’action des contaminants
par la mesure de parametres biologiques. Ces derniers sont trés nombreux et variés suivant le niveau
biologique considéré (biochimique, cellulaire, physiologique...). Contrairement aux biomarqueurs
d’exposition, ces biomarqueurs ne sont pas spécifiques d’un polluant, mais intégrent plutdt tous les
types de toxicités complexes.
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Réponses des biomarqueurs

Un biomarqueur de sensibilité/susceptibilité utilise la mise en évidence de caractéres de
résistance d'origine génétique des organismes a certains contaminants, comme la synthese
d'enzymes moins sensibles ou une augmentation du pouvoir de détoxication (résistance des insectes
aux pesticides).

Cette classification, si elle est couramment employée, doit &tre maniée avec prudence du fait
de la limite souvent floue entre exposition et effet, surtout lorsque 1’on considére des organismes
aquatiques dont la physiologie est souvent peu connue. Un exemple, montrant les limites de cette
classification, concerne les dommages physiques a I'ADN. Ceux-ci peuvent étre considéres comme
biomarqueurs d'effets, puisqu'ils signalent des atteintes de l'intégrité cellulaire, mais ils peuvent
également étre considérés comme biomarqueurs d'exposition a des composés génotoxiques (macro-
adduits lors de I’exposition a des hydrocarbures).

Les biomarqueurs ne sont pas seulement limités aux études en laboratoire, ils sont également

utilises lors d’etudes in situ. Ils permettent donc de realiser des études d’écotoxicité des substances
chimiques (« chemical testing ») et de surveillance environnementale (« biomonitoring »).

Progression de la maladie, stress...

Non-compensation
Homeéostasie  Compensation Réversible Irréversible Mort

A
biomargueur 1

/\

> Concentration en

Bonne santé Stressé Curable Incurable polluant
< Atteintes >

biomarqueur; 2

biomarqueur 3 -
1 biomarqueur 4

Figure 2 : Progression de I’etat de santé d’un individu a I’exposition d’une augmentation de la
concentration d’un polluant (Allen & Moore, 2004).
Les biomarqueurs 1 a 3 peuvent correspondre aux biomarqueurs d’exposition et 4 et 5 aux biomarqueurs d’effets.
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I.A.3 Les approches multimarqueurs

Les batteries de biomarqueurs sont de plus en plus utilisées pour évaluer les effets de I’exposition
d’organismes a des xénobiotiques. L’approche multimarqueurs peut étre considérée comme
similaire aux procédures utilisées en épidémiologie humaine ; plusieurs types d’analyses sont
nécessaires pour effectuer un diagnostic. Cette intégration de plusieurs réponses, situées a divers
niveaux d’intégration (moléculaire, cellulaire,...) et temporels (cascades enzymatiques,...), permet
le développement de systemes d’alertes de contamination environnementale.

Face aux besoins d’outils simples et opérationnels pour évaluer la qualité des eaux et a la
complexité d’interprétation des données de terrain sur la mesure des biomarqueurs, différents
systémes de traitements des données ont été développés pour les gestionnaires environnementaux et
pour intégrer les biomarqueurs dans le contr6le environnemental :

- Beliaeff et Burgeot (Beliaeff & Burgeot, 2002) ont décrit une méthode simple, permettant
de résumer graphiguement les réponses des biomarqueurs afin d’en faciliter I’interprétation. Les
réponses des biomarqueurs sont illustrées par une représentation radar ; I’aire alors définie va
permettre de réaliser une réponse intégrée.

- Une méthode rapide pour I’évaluation de la pollution marine (RAMP) (Galloway, et al.,
2002) intégre 3 techniques complémentaires de biomarqueurs (le contrdle cardiaque des invertébrés
et le test du rouge neutre sont des indicateurs de stress généraux, I’inhibition de
I’acétylcholinestérase est un indicateur d’exposition aux pesticides organophosphorés et
carbamates) en compléments de I’utilisation de Kits d’immuno-dosage.

- Une autre approche « Expert System » (Viarengo, et al., 2000) est capable d’intégrer une
batterie de biomarqueurs d’exposition et d’effets, mesurés a différents niveaux (des géenes jusqu’aux
tissus) et de prendre en compte leurs interférences possibles. Cette approche a été développée dans
le cadre du projet européen BEEP (EVK3-2000-00543). Ce systeme classe les niveaux de
syndromes de stress induits par une pollution. Expert System peut contribuer a une méthodologie
générale pour le traitement des données, dans des sites tres pollués et dans les zones de gradient de
pollution.

- Les recherches du LPTC, qui ont concerné plusieurs espéces (mollusques, poissons, rats,
vers de terre) (Antignac, et al., 1990; Ribera, et al., 1991; Labrot, et al., 1999; Ribera, et al., 2001),
ont été basées sur une approche multimarqueurs (Narbonne, et al., 1999b): la palette de
biomarqueurs d’exposition étudiés a permis de différencier les types de contaminants et de
déterminer leur nature. Les signatures biologiques de plusieurs contaminants ont été établies (études
en laboratoire), les activités ont été caractérisées au niveau fondamental (PChE, GST), et des études
de terrain ont permis de vérifier la sensibilité et la robustesse des protocoles développés. L’échelle
indiciaire multimarqueurs a été adaptée a partir du systeme d’évaluation de la qualité des eaux
(SEQ) des Agences de I’Eau. Les biomarqueurs intégrant I’échelle doivent étre représentatifs des
différentes fonctions biologiques. Pour chaque site étudié, 5 biomarqueurs d’exposition sont
sélectionnés parmi 5 catégories : 4 de contaminations (métaux lourds, HAP, produits organiques,
pesticides) et 1 de stress non spécifique. Les résultats du dosage des biomarqueurs d’exposition sont
regroupés et leur pouvoir discriminant est calculé par une analyse de classement. Pour chaque site,
chacun des biomarqueurs recoit une valeur prédéfinie (Narbonne, et al., 1999c). L’échelle de
pollution est alors construite en effectuant la somme des valeurs données pour chacun des
biomarqueurs, a chaque site. A chaque gamme de valeur correspond une couleur (bleu a rouge)
permettant de visualiser les sites en fonction de leur niveau de pollution (Figure 3). Les programmes
européens de ces dernieres années (BIOMAR, BEEP), ou de contrble de
contamination/assainissement du milieu lors de marées noires telle celle de I’Erika (Clérandeau, et
al., 2003), ont permis d’utiliser ce type d’approche globale multimarqueurs comme diagnostic du
niveau de pollution du milieu marin. Ce type de procédure a également été utilisés en eau douce,
avec des poissons (programme FishBio de I’Agence de I’Eau Adour-Garonne (Aarab, et al., 2004a))
et commence a étre utilisé par d’autres équipes (Banni, et al., 2005).
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- L’indice d’évaluation de la santé (health assessment effect) (Adams, et al., 1993) est un
indice quantitatif permettant les comparaisons statistiques de la santé des animaux évaluée a partir
d’une base de données. Cet indice a été fabriqué pour donner une information générale sur I’état de
santé des populations de poissons.

- L’indice d’évaluation d’effet biologique (bioeffect assessment index) (Broeg, et al., 2005) a
été concu pour le flet (Platichthys flesus (L.)), afin d’évaluer la situation de contamination
multifactorielle des milieux cétiers et n’inclue que des biomarqueurs généraux de toxicité. Il
regroupe des biomarqueurs issus de différents niveaux d’organisation biologique ; de la molécule a
I’individu.

La validation des biomarqueurs s’est effectuée, dans le milieu naturel, au cours de
programmes de recherches intégrés et pluridisciplinaires visant la biosurveillance de
I’environnement aquatique.

Code des couleurs :
Bleu :environnement peu pollué

Vert  :environnement modérément pollué
Aval rejet Jaune :environnement significativement pollué
lointain Orange : environnement lourdement pollué
(>1km) Rouge : environnement hautement pollué

Figure 3 : Gradient de pollution déterminé a I’aide de I’échelle indiciaire multimarqueurs sur une

riviére autour d’un rejet (Vidal, 2001).
Des mollusques (Corbicula fluminea) ont été placés dans des cages en amont et en aval d’un rejet. Pour chaque lot, les
mémes biomarqueurs ont été dosés : la lipoperoxydation (dosage du malonedialdéhyde), I’activité de la catalase, de la
propionylcholinestérase et de la glutathion S-transférase (Vidal, et al., 2001a).
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1.B Contexte de I’étude

La protection de I’environnement, apres étre devenue une préoccupation sociale, fait partie
désormais des enjeux politiques et économiques de premier plan. De ce fait, les réglementations
francaises et europeennes ont introduit dans leur droit la notion d’évaluation et de contrble des
risques. De méme le concept d’impact sur les composantes biologiques de I’écosystéeme, notamment
en milieu aquatique, a été defini.

La Directive Cadre Eau (directive 2000/60/CE du Parlement Européen et du Conseil
établissant un cadre pour une politigue communautaire dans le domaine de I’eau), dont les éléments
seront repris dans la future loi francaise sur I’eau (projet de loi adopté le 14 avril 2005), fixe des
objectifs ambitieux pour I’ensemble des écosystemes aquatiques. Il s’agit d’atteindre, des 2015 et
gréace a un programme de mesures et d’actions, un bon état pour les milieux aquatiques superficiels
(eaux continentales, estuariennes et cotieres). Le Ministere de I’Environnement frangais souhaite
notamment dans cette optique :

- améliorer la connaissance des contaminations et de leurs effets,

- développer la recherche publique dans les domaines de I’épidemiologie et I’écotoxicologie,

- renforcer les mesures réglementaires notamment pour les autorisations de mise sur le marché

des produits.
La Directive Cadre Eau (DCE) a pour objectifs de restaurer la qualité écologique des écosystémes,
y compris les zones humides, et d’assurer les usages de I’eau liés a la santé publique en toute
sécurité (eau potable, loisirs, conchyliculture,...). Le contréle de I’efficacité des actions de
restauration qui seront engagées et la surveillance générale des milieux aquatiques seront
essentiellement fondés sur un suivi de variables biologiques représentatives de I’état des milieux
aquatiques et harmoniseés au niveau europeen. Par ailleurs, afin de réduire les risques pour
I’environnement et la santé publique, la DCE dresse une liste de 33 substances dangereuses dont les
rejets devront étre supprimés d’ici 2020 ou dont la concentration dans les milieux aquatiques
devront respecter des normes de qualité environnementale (NQE) dans les eaux, les sédiments et la
matiere vivante. Mais I’homme utilise de nombreuses autres substances toxiques pour produire des
biens de consommation, pour fiabiliser le rendement de cultures, pour I’entretien des espaces et
méme pour ses besoins personnels. Des centaines de substances nouvelles et de toutes natures sont
introduites chaque année et peuvent contaminer les milieux aquatiques a de trés faibles
concentrations (micropolluants) souvent indécelables par des méthodes analytiques classiques mais
dont les impacts biologiques peuvent étre avérés.
Il apparait que I’utilisation d’indicateurs biologiques, tels les biomarqueurs, peut contribuer a une
meilleure connaissance générale des niveaux de contamination par les polluants et de leurs impacts
potentiels sur la faune et la flore aquatique. Les biomarqueurs peuvent ainsi compléter les
évaluations analytiques classiques, notamment lorsque les méthodes de détections restent peu
performantes, voire méme les remplacer. Ils donnent alors des indications sur des contaminations
méme tres faibles et sur leurs impacts prévisibles chez les organismes vivants. Les biomarqueurs
sont donc a considérer comme outils potentiels de gestion environnementale qui nécessitent encore
de nombreux développements afin qu’ils puissent étre utilisés en routine et mis a la disposition des
gestionnaires et acteurs de I’eau.
Ces dispositions imposent une surveillance accrue des rejets et I’étude de leurs impacts.

La collaboration développée au cours des années passées, entre le Laboratoire de
Toxicologie Biochimique (LPTC) et le Groupement de Recherche de Lacq (GRL) (devenu Péle de
Recherche Mont/Lacq) a permis des avancées majeures dans la mise au point de ces nouvelles
approches multi-biomarqueurs en milieu dulcaquicole.

Le projet des Rivieres Pilotes (mésocosmes ouverts du groupe TOTAL a Lacq) permet, dans une
logique de recherche et de développement, de participer a I’élaboration des outils nécessaires a cette
tache pour leur utilisation future. En effet, il n’existe que peu d’indicateurs biologiques fiables et
normalisés a la disposition des institutions réglementaires. Un projet de validation d’indicateurs
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biologiques en eau douce a été développé en mésocosme : I’étude des biomarqueurs chez la
palourde asiatique Corbicula fluminea.

La palourde asiatique C. fluminea (M.) a fait I’objet de nombreux travaux afin d’étre utilisée
comme espece sentinelle pour la surveillance des milieux dulcaquicoles (Tatem, 1986; Basack, et
al., 1998; Barfield, et al., 2001). Elle s’est, en effet, trés largement répandue dans le grand Sud-
Ouest de la France dans des habitats variés, lotiques ou lentiques, grace a sa tres grande adaptabilité
et compétitivité, comme I’a fait une autre espéce de bivalve, la moule zébrée (Dreissena
polymorpha) dans le Nord-Est. C. fluminea a été employee dans de nombreuses études visant a
déterminer ses capacités en tant que bioaccumulateur potentiel & développer les biomarqueurs
d’exposition tels que I’inhibition des cholinestérases (Mora, et al., 1999b), I’activation des
glutathion S-transférases (Vidal, et al., 2001b) ou des métallothionéines (Baudrimont, et al., 1997a).
Certains de ces biomarqueurs d’exposition (activitées NADPH réductase, glutathion S-tranférase,
propionylcholine-estérase, catalase) ont fait I’objet de validations lors d’exposition en riviéeres
artificielles (Basséeres, et al., 2004) pour étre utilisés in situ, intégrés a I’echelle indiciaire
multimarqueurs (MPI), et pour effectuer des comparaisons avec d’autres indices (réponses
biocenotiques) afin de mieux cerner les impacts des contaminants sur le milieu aquatique
dulcaquicole (Figure 3).

Notre travail s’inscrit dans la continuité de cette déemarche, a la suite du développement et de
I’utilisation des biomarqueurs d’exposition chez C. fluminea (M.) (Vidal, 2001) en tant qu’espéce
sentinelle.
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I.C Objectifs

La validité d’un biomarqueur (exposition) tient a trois caractéristiques principales :

spécificité, sensibilité et précocité. Il apparait, de plus en plus, que la spécificité des marqueurs
biochimiques est trés relative. Ainsi, I’inhibition de I’acétylcholine estérase (AChE), longtemps
considérée comme due a la présence d’organophosphorés (De La Vega Salazar, et al., 1997) et de
carbamates (Perkins & Schlenk, 2000), peut également répondre significativement aux métaux
(Dethloff, et al., 1999). Les moléecules biologiques, proposées comme biomarqueurs, participent a
des processus physiologiques normaux et sont donc soumises a des variations liées aux facteurs
naturels, indépendamment de toute contamination. Un intérét majeur des biomarqueurs serait de
révéler des contaminations faibles du milieu avant que celles-ci n’aient eu un impact
écosystémique. Dans cet objectif, les marqueurs biochimiques paraissent particulierement pertinents
puisque la dose nécessaire pour produire un effet est d’autant plus faible que I’on s’adresse a un
niveau d’organisation biologique moins élevé. Lors d’une contamination du milieu, la rencontre
initiale entre le xénobiotique et I’organisme intervient au niveau des macromolécules biologiques.
On peut donc s’attendre a ce que les marqueurs biochimiques (biomarqueurs d’exposition) soient
ceux qui manifestent la réponse biologique la plus précoce. Toutefois, lorsque I’organisme répond a
la présence de contaminants par I’induction de protéines speécifiques, il est possible que, lors
d’expositions intenses, cette synthese soit réduite (partie en pointillée de la courbe de réponse du
biomarqueur n°2 - Figure 2) du fait de la trop grande toxicité qui s’exerce sur I’organisme. Cette
diminution générale du métabolisme peut étre a I’origine de faux négatifs et entrainer des erreurs
d’interprétation.
Peu d’études ont tenté de mettre en relation les effets biologiques observés aux différents niveaux
d’organisation biologique, et les populations et communautés, et de ce fait, la signification
écologique des biomarqueurs reste un sujet de discussion (De Coen & Janssen, 2003; Hyne &
Maher, 2003; Vasseur & Cossu-Leguille, 2003). La réponse de certains biomarqueurs peut refléter
un processus adaptatif tandis que d’autres révelent un effet néfaste pouvant avoir un retentissement
aux niveaux individuel et supra-individuel. C’est le cas des biomarqueurs d’effets qui, bien
gu’apparaissant plus tardivement en comparaison avec les biomarqueurs d’exposition (Figure 2),
refletent I’augmentation du stress de I’animal, jusqu’a I’effet le plus délétere, la mort de I’individu.
On peut s’attendre a ce qu’entre temps, par exemple, I’inhibition de I’AChE (au travers de ses effets
neurotoxiques et potentiellement comportementaux), les perturbations endocriniennes (en
particulier des hormones impliquées dans la reproduction) ou les effets génotoxiques aient un
retentissement au niveau des populations, voire des communautés et des écosystémes.

Comme nous I’avons vu, les biomarqueurs d’exposition permettent d’obtenir une réponse
précoce a la présence de contaminants dans une certaine gamme de concentrations sublétales. La
connaissance de I’état physiologique de I’animal permettrait de mieux définir la zone de toxicité
aigué. 1l donc nécessaire de répondre a certaines questions :

- est-il possible de définir le statut physiologique d’un organisme suite a des altérations induites par
une pollution, grace a I’utilisation d’une série de biomarqueurs se situant a différents niveaux
d’organisation d’un individu ?

- la progression de ces altérations est-elle détectable par la réponse des biomarqueurs ?

L’objectif principal de cette étude prospective est de mettre en place des marqueurs susceptibles de
servir de base a des biomarqueurs d’effets chez C. fluminea. Pour cela, il convient de privilégier les
approches multifonctionnelles. En effet, les biomarqueurs sont regroupés selon la fonction
physiologique a laquelle ils appartiennent (reproduction, génétique, immunité, systéme nerveux ...)
Pour étre utilisés comme biomarqueur d’effets, les marqueurs sélectionnés devront montrer qu’ils
peuvent étre reproductibles et étre prédictifs de la mortalité des individus et/ou des réponses des
biocénoses.

Le développement et la validation de nouveaux biomarqueurs a partir des données de
I’écotoxicologie fondamentale comportent plusieurs étapes :
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e sélection d’une espece sentinelle,
Les indicateurs biologiques choisis comme espéces sentinelles, pour pouvoir donner
des informations sur I’état de I’écosystéme, doivent satisfaire a plusieurs regles
(Hopkin, 1989): la pertinence (ils doivent avoir un r6le important dans le
fonctionnement de I’écosysteme), la fiabilité (ils doivent avoir une large distribution,
étre communs et faciles a prélever), la robustesse (ils ne doivent pas succomber a de
faibles doses de polluants et resister aux conditions en laboratoire), la sensibilité (ils
doivent presenter des réponses mesurables : concentrations des polluants dans les
tissus, perturbation de caractéristiques biologiques mesurables), la reproductibilité
(leurs réponses doivent étre similaires avec des doses identiques de polluant dans des
sites differents). Au cours de recherches au sein du laboratoire, la palourde d’eau
douce C. fluminea (M.) a commencé a étre utilisée lors d’expérimentations de
transplantation (années quatre-vingt-dix) a cause de sa robustesse, contrairement a
d’autres especes étudiées en paralléle (Anodonta sp.). Les études menées par la suite
sur C. fluminea ont permis de la proposer, puis de la confirmer en tant qu’espece
sentinelle (Labrot, 1996; Mora, 1998; Vidal, 2001).

e selection des marqueurs,
Dans la cascade des événements se produisant lors du contact d’un organisme avec
un contaminant, les biomarqueurs d’exposition indiquent a quoi est exposé un
organisme. Il va s’agir de sélectionner des marqueurs parmi les grandes fonctions
(immunité, reproduction,...) susceptibles de devenir un biomarqueur d’effets chez
C. fluminea, afin de déterminer si les altérations fonctionnelles peuvent avoir des
conséquences sur I’écosysteme.

e mise au point de la méthode de dosage,
Les mesures, des marqueurs susceptibles de devenir des biomarqueurs d’effets, sont
régulierement utilisées en routine sur d’autres types d’organisme. Il va s’agir de les
adapter et de les développer sur C. fluminea.

e caractérisation de la relation dose/effet (laboratoire)

e validation en mésocosme / expérimentation in situ,

e gestions des données (intégration dans une approche de type multimarqueurs).

Aprés avoir estimé I’état de contamination de I’environnement avec les contaminants
majeurs qui s’y retrouvent, et pris connaissance de fagon détaillée des caractéristiques de I’espece
étudiée (C. fluminea), nous verrons dans un premier temps quel type de biomarqueurs peuvent étre
utilisés pour chaque grande fonction. Une revue bibliographique nous permettra de les replacer dans
leur contexte.

Dans un second temps, nous étudierons le développement proprement dit de ces marqueurs,
avec dans une premiere partie la phase expérimentale en conditions contrdlées (expositions in vitro
et en aquariums), afin d’en déterminer la pertinence et leur application possible. Dans une seconde
partie, nous évaluerons leur application et leur validation en conditions semi-contrélées
(mésocosmes) pour déterminer si leurs réponses sont prédictives de la mortalité des individus et des
perturbations induites aux niveaux des populations et des communautés.
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I.C.1 Les polluants dans I’environnement

Chaque année, des milliers de tonnes de polluants sont déversés dans les eaux et les sols.
Les contaminants majeurs rencontrés dans I’environnement sont les hydrocarbures aromatiques
polycycliques (HAP), les polychlorobiphényles (PCB), les pesticides et les métaux (Réseau
National d'Observation de la qualité du milieu marin, 1988). Ils proviennent des rejets des
différentes activités industrielles (effluents, fumées) et domestiques (combustion, gaz
d’échappement) (Figure 4).

Le transfert de ces composés est essentiellement di au lessivage des sols et des eaux de
ruissellement qui drainent vers les zones aquatiques des quantités importantes de produits et de
résidus. Les contaminants peuvent alors s’adsorber sur des particules minérales (perte de
biodisponibilité, piégeage dans les sédiments). Ils sont capables également de circuler dans les eaux
pendant un temps plus ou moins long (substances plus ou moins rémanentes). Durant leur voyage
jusqu’a la mer, ils sont susceptibles d’entrer en contact avec des organismes, soit par adsorption soit
par absorption. Les contaminants peuvent également étre transportés sur des longues distances (long
range transport) en passant par les courants atmosphériques (Wolff & Peel, 1994).

Parmi tous les xénobiotiques présents dans I’environnement, nous nous intéresserons plus
particuliérement a la contamination par trois catégories de contaminants majoritairement présents
dans le milieu aquatique : hydrocarbures, pesticides et métaux.

Transport sur des longues distances

—
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Figure 4 : Sources de pollution dans I’environnement
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I.C.2 Contamination par les hydrocarbures

Ce sont des composés qui, par leur structure, leur poids moléculaire et leur polarité,
appartiennent a plusieurs familles. Parmi celles-ci, on notera : les alcanes ramifiés ou non, les cyclo-
alcanes, les hydrocarbures oxygénés, azotés ou soufrés, les asphaltenes et résines, les porphyrines
sous formes de complexes avec des minéraux tels le nickel et le vanadium, les oléfines, et les
hydrocarbures aromatiques polycycliques (HAP). Leur présence dans notre environnement a fait
I’objet de multiples études (Aarab, et al., 2004b).

Les HAP proviennent de sources multiples que I’on peut classer en deux catégories : les
sources naturelles et anthropiques. Certains organismes terrestres et marins peuvent synthétiser un
grand nombre d’hydrocarbures qui seront soit excrétés, soit libérés lors de leur mort apres
décomposition de la matiére organique, donnant des hydrocarbures dits d’origine biogéne
(formation de pétrole). La pyrolyse et/ou la combustion de matiéres organiques naturelles (feux de
foréts et de prairies) ou anthropiques (industrie, combustion de charbons, fuels, essences,
kérosénes...) libére divers types d’hydrocarbures. Ceux-ci sont introduits dans les milieux
dulcaquicoles via I’atmosphere par des retombées seches ou humides (pluies). La contamination par
les hydrocarbures d’origine pétrogénique (activité de production, de transfert, et de transformation
des pétroles) représente plus de 6 millions de tonnes par an dans les océans (Mille, et al., 1992).

I.C.3 Les pesticides

Dans une agriculture confrontée aux contraintes économiques, il a fallu intensifier,

industrialiser les productions céréalieres, maraicheres, fruitiéres, ainsi que I’élevage. L’évolution
des techniques agricoles s’est alors accompagnée de I’utilisation massive de composés en tous
genres, d’origine naturelle ou de synthése (engrais, produits phytosanitaires,...).
Parmi ces composés, on trouve les pesticides qui regroupent des produits de différentes familles
chimiques (carbamates, organophosphorés, organochlorés, imidazoles, urées substituées,
phénoxyacétiques, organométalliques,...) ayant des modes d’action et des cibles biologiques
différentes. On distingue en effet: les insecticides, les molluscicides, les fongicides, les
herbicides,... qui permettent de lutter contre toutes sortes de ravageurs, mais qui posent en méme
temps, de nombreux problemes (Bouguerra, 1986) :

- contamination des récoltes par ces composés ou leurs résidus,

- efficacité temporaire impliquant des apports répétes,

- les organismes nuisibles peuvent devenir résistants ce qui nécessite I’application de doses

plus importantes ou I’utilisation de nouveaux produits,

- leur action n’est pas spécifique : de nombreuses espéces non-cibles peuvent étre affectées

entrainant un déséquilibre des écosystemes.

L agriculture raisonnée et biologique tend & mettre un frein a I’utilisation de ces pesticides.

L’ arrivée de ces polluants dans I’environnement aquatique et les perturbations qui peuvent en
résulter ont fait prendre conscience de la nécessité d’actions de surveillance. Les techniques
capables de mesurer un effet physiologique ou biochimique en relation avec la présence d’un
toxique représentent des outils indispensables a un tel suivi.
Provenant des épandages agricoles, la quasi-totalit¢ des produits utilisés se retrouve dans
I’environnement. Le transfert de ces composés est essentiellement di au lessivage des terrains
agricoles et aux eaux de ruissellement qui drainent vers les zones aquatiques des quantités
importantes de ces produits et de leurs résidus.

1.C.4 Les métaux

Le terme de métal regroupe un ensemble d’éléments chimiques qui occupent principalement
les colonnes IA et 1A ainsi que les lignes des éléments de transition de la classification périodique.
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Ils sont caractérisés par leur propriété a former en présence d’oxygéene au moins un oxyde basique.
Les métaux constituent des composés naturels des sols et seul leur exces peut étre considéré comme
une pollution. Il existe des métaux essentiels a la vie qui agissent a faibles doses pour le bon
fonctionnement des organismes en participant a de nombreuses réactions enzymatiques et
métaboliques ; ce sont les oligo-éléments (fer, cuivre, zinc, manganese,...). Les métaux qui
n’entrent dans aucune fonction biologique connue sont dits non-essentiels ou métaux lourds ; ce
sont le cadmium, le mercure, le plomb, I’argent.... En général, ils sont présents dans les tissus sous
forme ionique et peuvent se fixer sur de nombreuses molécules biologiques avec une préférence
pour les groupements thiols (-SH).

Les métaux lourds sont donc présents dans I’environnement sous différentes formes
chimiques qui résultent d’équilibres entre les ions métalliques et les complexes organiques et
inorganiques. Leur spéciation est un probleme fondamental puisque leur biodisponibilité et leur
toxicité dépendront de leurs formes chimiques dans I’eau.

La pollution par le méthylmercure de la baie de Minamata au Japon dans les années 1950-1960 a
illustré les risques et les conséquences sur la santé de ce type de contaminants. Dans
I’environnement, les contaminations par certains métaux comme de cadmium (Cd), le plomb (Pb)
ou le mercure (Hg) sont tres importantes. Ces composés, facilement ingérables par I’organisme,
peuvent développer une toxicité ayant plusieurs cibles dans les cellules (Posthuma & Van Straalen,
1993, Viarengo, 1989).

La principale voie de détoxication de ces métaux par I’organisme est la synthése de proteines et de
peptides riches en groupements thiols (métalloprotéines et métallothionéines) qui permettront leur
fixation et leur excrétion (Baudrimont, et al., 1997b).

Nous nous intéresserons ici plus particulierement au cas du cadmium, choisi comme contaminant
type dans les différentes expositions.

e Cas du cadmium

Le cadmium est un des « métaux traces » existant dans la nature. Contrairement & d’autres métaux
traces, celui-ci n’a pas de valeur nutritive connue et est capable de provoquer des effets toxiques.

Le cadmium (Z = 48 ; masse molaire = 112,41 g ; densité = 8,64 g.cm™) est un métal qui fait partie
du groupe Il B de la classification périodique des éléments. Le cadmium est au 67°™ rang
d'abondance au sein de la crodte terrestre et se retrouve en association avec le zinc pour un rapport
de 1:445.

Les rejets de cadmium dans I'environnement sont essentiellement liés aux activités humaines. Il est
essentiellement utilisé dans la fabrication daccumulateurs ou de batteries, de pigments, de
stabilisateurs, dans la galvanoplastie et les alliages.

En 1997, la production primaire mondiale de cadmium était comprise entre 14000 et 16000 tonnes,
moins de 5 % du métal utilisé par l'industrie étant recyclé (Cossa & Lassus, 1989; Wright &
Welbourn, 1994). Dans les eaux naturelles, le cadmium peut étre présent sous forme dissoute,
colloidale et particulaire. La distinction entre ces trois formes est relativement arbitraire et se fait en
fonction de la taille des particules. Plusieurs facteurs physico-chimiques et biologiques contrdlent le
passage d'une forme a l'autre. En eau douce, le cadmium dissous se trouve principalement sous
forme d’ion libre Cd?*, avec, selon les conditions physico-chimiques du milieu, la présence d'autres
espéces neutres ou chargées : CdCI*, CdCl,, CdSO,, CdHCO3", CdCOs3, ... Notons que l'ion libre
Cd* est considéré comme la forme la plus biodisponible pour de nombreuses espéces aquatiques,
compte-tenu des mécanismes de transport du métal au travers des membranes cellulaires par
I'intermédiaire de transporteurs (canaux calciques potentiel-dépendants) (Foster & Morel, 1982;
Morel & Hering, 1993; Fleming, et al., 1998; Andrews, 1999).

Le cadmium est un agent cytotoxique général avec une affinité particuliere pour les groupes
sulfhydryles et dans une certaine mesure pour les groupes hydroxyles et les ligands contenants de
I’azote. Le cadmium est aussi un puissant inhibiteur de plusieurs systemes enzymatiques.
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Le cadmium s'est révélé un métal toxique a haut risque suite a l'apparition, aprés la seconde guerre
mondiale, de la maladie "Itai-Itai”, dans le bassin du fleuve Jintsu, au Japon.

Cette maladie invalidante et douloureuse était la conséquence d'une intoxication provoquée par
I'ingestion de riz fortement contaminé par des rejets de cadmium d'origine industrielle (usine de
retraitement de minerai de zinc). L'absorption de cadmium par voie alimentaire a provoqué des
atteintes au niveau du squelette (ostéoporose et pseudo-fractures osseuses) avec des difficultés de
déplacement, ainsi que des dysfonctionnements du foie et des reins et des atteintes pulmonaires.
Plusieurs études toxicologiques et epidémiologiques ont montré que le cadmium est également
impliqué dans plusieurs types de cancers (Aldridge, 1996). Les atteintes biochimiques aprés une
exposition au cadmium sont diverses : stress oxydant, peroxydations lipidiques, inhibition des
transports ATP-dépendants, perturbations des fonctions mitochondriales et des enzymes
cytosoliques en relation avec les propriétés thioloprives du métal, effets de compétition avec le
calcium et le zinc, réactions apoptotiques, ... (Roméo, et al., 2000; Geret, et al., 2002).

Toutefois, plusieurs systemes cellulaires de "défense” peuvent étre mis en place pour minimiser,
voire neutraliser, les effets toxiques du cadmium: citons, par exemple, les métallothionéines (MTSs),
protéines cytosoliques riches en cystéine (30 % environ) dont la biosynthése peut étre induite en
réponse a une entrée progressive du métal dans le cytosol, conduisant a une séquestration du
cadmium suivie dans certains cas par une elimination via la voie lysosomiale (Roesijadi &
Robinson, 1994).
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I.D L’espece sentinelle : Corbicula fluminea

Corbicula fluminea (Muller) est une espece asiatique dont le plus ancien fossile, retrouve au
Japon, date du crétacé (-190 a -135 millions d’années) (Keen & Casey, 1969). Probablement
introduite en Amérique du Nord par des immigrants asiatiques autour de 1925 (Britton & Morton,
1977), elle n’a cessé de se répandre a travers le continent et est présente dans la plupart des cours
d’eau sous le 40°N. Elle a ensuite colonisé I’Amérique du Sud et plus récemment I’Europe
occidentale.

En raison de sa large distribution, la détermination spécifique des Corbicula sp. a été le sujet
de nombreuses controverses car elle était initialement basée sur la forme et la couleur de la coquille.
Or de tels critéres peuvent varier au sein d’une méme espece en fonction de la niche ecologique.
Deux espéces ont cependant été reconnues: Corbicula fluminalis (Muller, 1774), vivant dans les
estuaires et n’incubant pas ses larves et Corbicula fluminea (Muller, 1774) (Figure 5) vivant en eau

douce et incubant ses larves (Britton & Morton, 1977).

Figure 5 : Corbicula flumiiriea (M.)

I.D.1 Systématique

Concernant les populations européennes, Araujo, et al. (1993) estiment que la plupart des Corbicula
sp. décrites appartiennent a I’espéce C. fluminea dont la systématique est décrite dans le Tableau 1.

Eucaryotes
Opistochontes - 7
Choano-organismes - 11
Métazoaires - 13
Eumétazoaires - 6
Bilatériens - 10
Protostomiens - 11
Lophotrochozoaires - 2
Eutrochozoaires - 3
Spiraliens - 8
Mollusques - 13
Eumollusques - 4
Conchiferes - 6
Ganglioneures - 8
Diasomes -12
Bivalves - 13
Eulamellibranches
Hétérodontes
Corbiculacés
Corbiculidés
Corbicula
fluminea

Tableau 1 :
Systématique de
Corbicula
fluminea (Mdiller)
replacée dans la
classification
phylogénétique
du vivant
(Lecointre & Le
Guyader, 2001)
(Les nombres
représentent les
nceuds. Les
divisions
principales sont
indiquées en gras)
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1.D.2 Ecologie

On retrouve C. fluminea dans les lacs et les riviéres dans le sable ou les graviers, mais elle
s‘accommode des substrats fins et mous, comme les argiles et les limons des fonds vaseux. Les
siphons étant trés courts, ces bivalves doivent vivre en surface du sédiment (Figure 6) et sont
habituellement absents des zones profondes.

Siphon

exhalunt 1 v Siphon
A inhalant

Figure 6 : C. fluminea dans sa position naturelle a I’interface sédiment-eau (Britton & Morton,
1982).

Leur population est souvent abondante et la densité peut atteindre jusqu’a 130 000
individus/m? (Eng, 1979) mais le plus souvent se situe autour de 3 000 individus/m2. Elle peut
atteindre une taille de 5 cm et une longévité de 3 ans. La larve, pédivéligére, permet a I’espéce de se
répandre facilement (Britton & Morton, 1982).

Cette espece est capable de s’adapter a une tres large gamme de niches en milieu
dulgaquicole (Britton & Morton, 1977) et peut subir de fortes variations des facteurs abiotiques.
Elle peut vivre dans des milieux ou la salinité atteint 8 %o, supporte des températures allant de 2 a
35°C (Sickel, 1986) et peut s'adapter dans des biotopes ou la saturation en oxygene ne dépasse pas
10 % (Tran, 2001). Cependant, des conditions météorologiques, telles que celles des mois de juillet
et ao(t 2003 (forte canicule en France) et leurs conséquences sur les écosystémes, peuvent réduire
tres fortement le nombre d’individus dans les populations.

C. fluminea est un organisme filtreur microphage, qui se nourrit préférentiellement d'algues
unicellulaires, de débris organiques et de bactéries.

1.D.3 Anatomie, physiologie
C. fluminea, comme tous les bivalves, est constitué de 2 parties distinctes : la coquille,
formée de 2 valves, et le corps mou.

Le corps mou regroupe quatre ensembles tissulaires majeurs : le manteau, les branchies, la masse
viscérale et le pied (Figure 7, Figure 8).
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Figure 7 : Anatomie des principaux organes de C. fluminea
(P : pied ; MMA : muscle adducteur antérieur ; PL : palpes labiaux ; Bl : branchie interne ; BE : branchie externe ;
GD : glande digestive ; G : gonade ; C: cceur ; R : rein; GP : gonopore ; OE : ouverture excrétoire ; MRP : muscle
rétracteur pédieux postérieur; R: rectum; SE : siphon exhalant; Sl : siphon inhalant; MAP : muscle adducteur
postérieur ; M : manteau), modifié d’aprées Araujo, et al. (1993).

) ~ Manteau
Paroi gastrique Stylet cristallin
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interne externe
2mm
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Manteau
/
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Figure 8 : Coupe sagittale de C. fluminea mettant en évidence les principaux organes.

Pied Périostracum
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1.D.3.1 Le manteau

C'est un épithélium trés mince qui recouvre entierement la face interne de la coquille et
englobe I'ensemble des organes du corps mou. Les deux lobes du manteau fusionnent postéro-
latéralement pour former les siphons inhalant et exhalant. Sur les bords externes des siphons se
trouvent des cils sensoriels avec des méecano-récepteurs et des chémorécepteurs sensibles a certaines
variations du milieu environnant.

1.D.3.2 Les branchies

Chacune des deux branchies (cténidies) est formée de deux hémibranchies, la plus interne
étant la plus grande. Ces hémibranchies sont constituées de filaments branchiaux sur lesquels se
trouvent les cils, a l'origine de l'activité ventilatoire qui permet les échanges respiratoires. L’eau
pénetre dans la chambre infrabranchiale par le siphon inhalant, puis dans les chambres
interlamellaires et quitte I’animal par le siphon exhalant via la chambre suprabranchiale. Les
particules transportées par I’eau ne peuvent pas pénetrer dans les chambres interlamellaires. Elles
sont véhiculées grace a I’action conjuguée de nombreux cils recouvrant les filaments. Il existe trois
types de cils : les cils latéraux, qui créent le courant d'eau a travers les branchies ; les cils latéraux-
frontaux, qui retiennent les particules potentiellement nutritives et les conduisent vers les cils
frontaux, qui les acheminent vers les palpes labiaux, puis vers la bouche. L'efficacité de rétention
est de 100 % pour des particules comprises entre 4 et 20 um (Way, et al., 1990). Les particules
rejetées soit par les branchies, soit par les palpes labiaux, sont véhiculées par les cils recouvrant le
manteau vers le siphon inhalant au niveau duquel elles sont libérées dans le milieu extérieur sous
forme de pseudo-feces.

Les branchies possédent un réle capital dans la respiration, la nutrition, mais aussi dans la
reproduction. Aprés fécondation, les ceufs sont incubés dans la cavité suprabranchiale, au niveau du
feuillet interne de la branchie.

1.D.3.3 La masse viscérale

Ce terme désigne un ensemble de plusieurs organes. L'appareil digestif (Figure 8, Figure 9)
est composé de la bouche et des 4 palpes labiaux qui I'entourent. Les aliments entrent alors dans
I’estomac par I’cesophage et sont transportés vers la paroi gastrique par un courrant ciliaire (Figure
9B). L’estomac est entouré par les diverticules de la glande digestive assurant I’absorption et la
digestion des particules de nourriture. La paroi interne de I’estomac comprend de multiples zones
ciliées assurant un tri entre les petites et les grosses particules. Seules les plus petites sont
absorbées, les autres sont acheminées vers I’intestin moyen. Une des caractéristiques de I’estomac
est la présence d'un stylet cristallin, condensé d'enzymes digestives qui permet d’assurer la
digestion extracellulaire des particules de nourriture et d’agir également comme un pilon afin de
fragmenter les particules les plus larges. L’intestin moyen est relié & I’intestin postérieur puis au
rectum et a I’anus.

En plus de ce systeme digestif, la masse viscérale est composée du systéeme reproducteur
femelle ou male. C. fluminea est un animal hermaphrodite. En Asie, celle-ci adopte une stratégie
d’hermaphrodisme simultané et en Amérique, d’hermaphrodisme protandre (Britton & Morton,
1982).
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Figure 9 : A. Coupe longitudinale de C. fluminea mettant en évidence I’appareil digestif. B. Détail

du chemin des aliments dans I’estomac.
(IP : intestin postérieur ; IM : intestin moyen ; S : sac du stylet cristallin ; Oe : cesophage ; E : estomac ; SC : stylet
cristallin ; D : diverticule ; PG : paroi gastrique ) modifié d’aprés Araujo, et al. (1993).

1.D.3.4 Les muscles adducteurs et le pied

C. fluminea posséde deux muscles adducteurs : un postérieur et un antérieur. Ils sont a
I'origine de l'activité valvaire. Le pied de C. fluminea sert a I'enfouissement dans le substrat. Il est
tres musculeux. Par des phénomenes de turgescence, il se gonfle d'hémolymphe et participe aux
mouvements de fouissage, associés a des ouvertures et fermetures brusques des valves. L'ensemble
de ces mouvements est utilisé par I'animal pour se positionner a l'interface eau/sédiment. De plus, la
surface du pied est ciliée, permettant une remontée des particules nutritives présentes dans le
sédiment, de taille relativement grande, lorsque l'animal se trouve dans une eau trés pauvre en
matieres en suspension (algues, bactéries, détritus organiques) : c'est le "pedal feeding™ (Reid, et al.,
1992).

1.D.4 Utilisation en tant qu’espéce sentinelle

C. fluminea est un modéle biologique couramment utilisé en écotoxicologie pour des études
in situ, a partir de populations "sauvages" ou transplantées (“caging") (Baudrimont, et al., 2003) et
en laboratoire (Labrot, et al., 1999). Ceci se justifie par plusieurs de ses caractéristiques biologiques
et écologiques :

- abondance dans le milieu naturel qui rend facile sa collecte en grandes quantités et la
constitution de lots homogenes par sa croissance rapide, son mode de reproduction efficace et sa
durée de vie relativement longue (plusieurs années),

- tolérance aux variations physico-chimiques de I'environnement,

- taille suffisante pour permettre une dissection des principaux compartiments tissulaires du
corps mou et pour travailler sur un grand nombre d’individus,

- sédentarité et tres large répartition géographique,

- activité de filtration, qui le rend capable de bioaccumuler les polluants a I'état de traces
dans la colonne d'eau, dans la phase dissoute (contamination par voie directe) ou bien adsorbés sur
des particules potentiellement nutritives (contamination par voie trophique),

- leur robustesse permet de les transplanter et de les maintenir en cage sur des sites d’intérét.
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De nombreuses études environnementales, de laboratoire et de terrain, ont été effectuées sur
C. fluminea (Vidal, et al., 2001a). En raison de sa nature d’organisme filtreur, elle est capable de
bioaccumuler des métaux : cadmium (Barfield, et al., 2001), mercure (Inza, et al., 1997), plomb,
uranium (Labrot, et al., 1999) mais aussi des polluants organiques : polychlorobiphényles (Tatem,
1986), pentachlorophénols (Basack, et al., 1997), hydrocarbures (Narbonne, et al., 1999a). Ceci a
permis d’observer le comportement (Tran, et al., 2002; Tran, et al., 2003; Fournier, E., et al., 2004)
et le fonctionnement de biomarqueurs d’exposition (cholinestérases (Mora, et al., 1999a), catalase,
lipides peroxydés, glutathion S-transférases (Vidal & Narbonne, 2000; Vidal, et al., 2001a),
métallothionéines (Baudrimont, et al., 2003)). Ces études ont permis d’utiliser C. fluminea pour des
suivis saisonniers (Vidal, et al., 2002) et de confirmer son statut d’espéce sentinelle pour
I’évaluation d’impacts de rejets industriels en mésocosmes (Basseres, et al., 2004).
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Les polluants vont exercer un stress sur I’organisme. Une fois les processus de défense
(biomarqueurs d’exposition) dépassés, I’organisme va subir des altérations pathologiques. Ces
altérations des grandes fonctions peuvent servir de base pour la sélection des biomarqueurs d’effets.
Dans notre étude, nous nous intéresserons a 4 grandes fonctions: génétique, immunologique,
reproductive et état général (Tableau 2). Ces fonctions peuvent étre observées a 3 niveaux :
moléculaire, tissulaire et fonctionnel (Tableau 2). Cette répartition nous permettra de sélectionner
une série parametres a différents niveaux d’organisation, de fagon a pouvoir définir le statut
physiologique de I’individu en fonction des effets d’une contamination.

I.E Choix des biomarqueurs

Les techniques déja présentes au LPTC ou la large utilisation de certains biomarqueurs
d’effets chez d’autres mollusques principalement chez la moule et I’huitre, ont permis d’orienter le
choix sur les différents parametres habituellement mesurés susceptibles de constituer des
biomarqueurs d’effets chez C. fluminea. Cette étude prospective va nous permettre de développer et
d’appliquer ces parametres chez C. fluminea, puis d’en valider la pertinence, afin de les utiliser
comme biomarqueurs d’effets. Enfin, nous vérifierons si leurs réponses sont prédictives de la
mortalité des individus et des perturbations induites aux niveaux des biocénoses. Ces choix (en
gras) sont reportés dans le Tableau 2.

Types d’effets

Génotoxicité Immunotoxicité Reprotoxicité Généraux
Post-labelling
Bases oxydées :
8-o0xodG Métabolisme de la Métabolisme
Niveau Test des cometes | testostérone glucides
moléculaire Micronoyaux g Profil hormonal protéines
DNA unwinding Liaisons ER lipides
Cassures simples/
doubles brins
. Gonades
Niveau tissulaire Foyers . TISS.US. Gametes Tous tissus
tumoraux immunitaires :
Sex ratio
Action sur la
croissance
Expression des Immuno- Vitellogénine Stress on stress
Niveau P compétence : 9 Réponses
. génes (ARN, ER :
fonctionnel e Macrophages lysosomiales
protéines...) ) TTR .
Hémocytes Indices de
condition
Mortalité

Tableau 2 : Répartition des différents biomarqueurs d’effets

La connaissance de chacun de ces biomarqueurs s’avere fondamentale pour leur utilisation
ultérieure. Chaque niveau d’effet, et leurs biomarqueurs associés, ont fait I’objet d’une revue
bibliographique sur leurs origines, leur formation et leurs conséquences sur I’organisme.
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Il Synthése bibliographique

I1.A Geénotoxicité
I1.LA.1 La toxicité de I’oxygéne

L’oxygéne est indispensable aux organismes aérobies, mais certaines formes résultant de la

réduction partielle de I’O, (Figure 10) peuvent étre toxiques en raison de leur grande réactivité pour
les macromolécules cellulaires. C’est en 1954 que I’hypothése sur I’effet endommageant de
I’oxygene, di a la formation de radicaux libres, a été émise (Gerschman, et al., 1954).
Un radical libre (RL) est une espéce chimique (atome ou molécule) dont la structure électronique a
la particularité de posséder un électron non apparié encore appelé électron célibataire. C’est la
raison pour laquelle ces especes sont souvent représentées par le symbole R®. La présence de cet
électron célibataire confére une réactivité tres elevée aux radicaux libres qui vont chercher a
capturer un électron pour ré-apparier leur électron solitaire. En conséquence, ils vont réagir tres
rapidement avec toutes les especes moléculaires voisines, y compris avec les espéces chimiquement
stables.

Dans la littérature, on trouve un certain nombre de termes qui font référence aux radicaux
libres : ce sont les termes « d’oxyradical » ou de « radical libre de I’oxygéne ». En fait, le terme
d’especes réactives de I’oxygene (ERO) est maintenant préféré car la plupart des especes désignées
possédent des groupements fonctionnels oxygénés chimiquement actifs. Certaines molécules
comme le peroxyde d’hydrogéne (H20,), ne sont pas des radicaux libres sensus stricto mais peuvent
facilement en générer.

Les ERO sont produites naturellement, soit de maniére «accidentelle» par les
monooxygeénases a cytochrome P450, par les chaines mitochondriales transporteuses d’électrons,
via I’auto-oxydation de certaines molécules, soit de maniére «délibérée» par des phagocytes activés
(Gomez-Mendikute, et al., 2002), des lymphocytes, des fibroblastes, etc...(Halliwell & Cross,
1994). Des facteurs exogenes peuvent également initier la synthese d’ERO : les radiations
ionisantes et certains xénobiotiques dont les hydrocarbures aromatiques polycycliques (Lemaire &
Livingstone, 1993). L’organisme posséde naturellement des systemes de défenses antioxydants lui
permettant de piéger ou d’inactiver ces ERO. Cependant, dans certaines conditions ces systémes ne
sont pas suffisants. Ainsi, lorsque I’équilibre entre les forces pro-oxydantes et les défenses
antioxydantes est rompu, les cellules subissent un stress oxydatif (Figure 14 p.47).
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Figure 10 : Origine des espéces réactives de I’oxygene et action des enzymes antioxydantes (Lagadic, et al., 1997 ; Kelly, et al., 1998)

(les enzymes et composés utilisés en tant que biomarqueurs d’exposition sont indiquées en bleu)
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I1.A.2 Les espéces réactives de I’oxygene

Parmi les espéces réactives de I’oxygeéne, on trouve des especes inorganiques radicalaires ou
non radicalaires (anion superoxyde, peroxyde d’hydrogene) ainsi que des espéces organiques
(radicaux peroxyle et alkoxyle).

« L’anion superoxyde (O, )

La molécule d’O2 a I’état fondamental peut accepter un électron et former le radical anion
superoxyde. Il est formé dans quasiment toutes les cellules aérobies (Cadenas & Davies, 2000)
(respiration mitochondriale, processus d’inflammation). En effet, dans les organismes vivants, la

réduction de O, en O, s’effectue principalement au niveau de la chaine respiratoire des
mitochondries. Elle peut également avoir lieu au niveau de la membrane plasmique de cellules du
systéme immunitaire et participer au processus de phagocytose (processus de défense immunitaire
entrainant une production accrue d’anions superoxydes). La chimie de I’ion superoxyde différe
selon que la réaction est effectuée en milieu aqueux ou dans des solvants organiques. En

environnement apolaire (membranes biologiques), O, se comporte comme une base puissante ou

un agent réducteur. O, conduit alors soit au radical peroxyle (HOz') soit a une molécule d’O; par
action avec un radical peroxyle formé au préalable.

L’anion superoxyde peut aussi réagir comme un nucléophile ou comme un agent oxydant
mais seulement en présence de composés tels que le catéchol, I’ascorbate ou I’a-tocophérol
(vitamine E). En milieu aqueux, I’anion superoxyde est un agent réducteur puissant et il existe une
compétition entre les réactions de réduction et sa dismutation (formation de H,O; et O,). Les effets

déléteres de O, peuvent étre dus a la réaction avec H,0O, qui forme "OH, trés réactif.

Cette réaction fut postulée par Haber & Weiss (Haber & Weiss, 1934) en 1934 et n’a lieu qu’en
présence d’ions métalliques la catalysant. Des enzymes superoxyde-dismutases (SOD) sont
produites par les cellules et éliminent I’anion superoxyde en catalysant sa dismutation. Ces enzymes
jouent donc un réle important dans la survie des organismes en présence d’oxygene en conférant
une tolérance a une concentration croissante de O.

* Le peroxyde d’hydrogéne

Lorsqu’un second électron s’additionne & I’anion superoxyde, I’anion peroxyde, O,% , est
formé. Aux valeurs de pH physiologique, cet anion se protone trés rapidement pour former le
peroxyde d’hydrogene H,O, dont le pKa est tres élevé. Par ailleurs, sa formation peut avoir lieu par
dismutation de I’anion superoxyde en milieux aqueux. Il est faiblement réactif a de faibles
concentrations. Par contre, il peut inactiver certaines enzymes telles que la glyceraldéhyde-3-
phosphate déshydrogénase a de fortes concentrations. Il peut également conduire a la formation du
radical hydroxyle (*OH) en réagissant avec I’anion superoxyde selon la réaction d’Haber-Weiss
(Haber & Weiss, 1934).

* Le radical hydroxyle
Il peut étre issu de la rupture homolytique de la liaison O-O de la molécule de H,O,. Cette

rupture peut étre obtenue par chauffage ou action de radiations UV et ionisantes. De plus, comme il
a été observé par Fenton en 1894, un simple mélange de H,O, et d’un sel de Fer(Il) peut aussi
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former ces radicaux. Le radical hydroxyle réagit trés rapidement avec la plupart des molécules
présentes dans les cellules vivantes : sucres, acides aminés, phospholipides, bases de I’ADN et
acides organiques. Ces réactions sont de trois types : arrachement d’atome d’hydrogéne sur un
groupement alkyle, addition sur des structures aromatiques telles que les bases puriques et
pyrimidiques de I’ADN, et transfert d’électron. La réactivité des radicaux hydroxyle est telle que,
des leur formation dans la cellule, ils réagissent immédiatement avec les molécules biologiques
avoisinantes, produisant alors des radicaux organiques qui peuvent conduire a une perturbation des
fonctions cellulaires.

La radiolyse de I’eau conduit a la formation d’une part, de produits radicalaires tels que

"OH, électron aqueux (e7yq) et "H et d’autre part de produits moléculaires comme H,0; et H..

En raison de sa forte réactivité, le radical hydroxyle présente un faible rayon de diffusion, sa
réactivité avec les macromolécules cellulaires reste donc limitée a son lieu de production. La
diffusion plus élevée de H,O, dans la cellule et la présence de métaux de transition, tels le fer ou le
cuivre, assurent une distribution et une production plus large du radical hydroxyle.

* Les radicaux peroxyles

Les radicaux peroxyles sont formés par couplage de I’oxygéne moléculaire avec les radicaux
libres centrés sur le carbone. 1l s’agit d’une réaction extrémement rapide qui se produit aux tensions
en oxygene auxquelles la plupart des cellules sont exposées. Le couplage de O, aux radicaux
carbone est la premiére étape de propagation dans I’auto-oxydation des acides gras polyinsaturés
des phospholipides, des triglycérides et du cholestérol. La formation de radicaux peroxyles peut étre
induite par la réaction de *OH avec les protéines et les acides nucléiques. Une autre voie de
production des ROO® implique la réduction catalysée par les métaux des hydroperoxydes lipidiques
en radicaux libres alkoxy (RO®) insaturés qui réagissent avec O, pour former les ROO®. Les
radicaux peroxyles sont beaucoup plus stables que les autres radicaux de I’oxygéne et ont la
capacité de diffuser relativement loin de leur site de génération avant de réagir avec une molécule
cible (Morrero & Marnett, 1993). La plupart des ROO® biologiques sont neutres et fortement
lipophiles, leur procurant la propriété de pénétrer les cellules et les organites sub-cellulaires. De
plus a la différence des autres ERO, ils sont capables de produire des époxydes et des radicaux
alkoxy par des réactions d’addition.

11.A.3 Les défenses contre les dommages a I’ADN

Face aux aggressions, la cellule met en place des systemes de défense. Plusieurs
mécanismes, non-enzymatiques et enzymatiques, peuvent étre mobilisés.
Une classification de ces systemes de défense a été proposée (Davies, 1988) :

1- les défenses primaires, comprenant a la fois les composés antioxydants (vitamines E, A et
C, glutathion et acide urique) et les systemes enzymatiques, propres a I’organisme, lui permettant de
lutter contre les ERO en catalysant des réactions qui les piégeront (superoxyde dismutase, catalase,
peroxydases) (Figure 10). Un antioxydant peut étre défini comme toute substance qui, lorsqu‘elle
est présente a de faibles concentrations par rapport a celles d’un substrat oxydable, retarde
considérablement ou inhibe I’oxydation de ce dernier (Gutteridge, 1995).

2- les défenses secondaires : la cellule posséde deux stratégies d’action face aux dommages
de I’ADN : soit elle répare et resynthétise (systéemes de réparation réputés «sans erreur» : enzymes
lipolytiques et protéolytiques, enzymes de réparation de I’ADN), soit le cycle cellulaire n’est pas
arrété et elle met en ceuvre une réparation qui peut étre fautive (systemes de tolérance qui évitent
I’apoptose mais qui peuvent induire des mutations).
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I1.LA.4 Les dommages a I’ADN

Les espéces réactives de I’oxygene peuvent causer des dommages oxydatifs a I’ADN, a la
fois nucléaire et mitochondrial.
L’acide désoxyribonucléique (ADN) est présent dans toutes les cellules et constitue le patrimoine
génétique d’une espéce. Il contient toutes les informations permettant la pérennité d’une espece par
la transmission des caracteres héréditaires et le développement de I’individu au travers du
développement de chaque cellule et ce par la synthése continue de protéines dont la nature et les
propriétés fonctionnelles sont établies précisément.

La formation de dommages oxydatifs a I’ADN (Figure 11) n’est possible que pour les ERO,
10,3, H20, et "OH qui possédent I’énergie suffisante a I’induction de dommages (Figure 12) :
cassures simples ou doubles brins (Yu & Anderson, 1997 ; Jacobi, et al., 1998), sites abasiques via
I’oxydation du désoxyribose en C1’ ou C2’ et relargage de la base adjacente (Ramana, et al., 1998),
modification de bases (Cadet, et al., 1999), pontage de protéines avec I’ADN (Dizdaroglu, 1998).

Nous nous limiterons néanmoins a I’étude exclusive de I’oxydation des bases de I’ADN et
plus précisement a celle de I’oxydation de la 2’-désoxyguanosine.
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Figure 11 : Représentation schématique des sites sensibles a I’oxydation sur I’ADN (Halliwell &
Aruoma, 1991) .
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Figure 12 : Principaux dommages a I’ADN

* Cas de la formation de la 8-oxo0-7,8-dihydro-2’-désoxyguanosine

Parmi les biomarqueurs d’effets a une contamination environnementale, les biomarqueurs de
génotoxicité sont étudiés depuis peu comme indicateurs précoces des effets engendrés par les
polluants au niveau de I’ADN. Les bases modifiées de I’ADN résultent des réactions avec les
especes reactives de I’oxygene. Un de ces produits est la 8-oxo0-7,8-dihydroxy-2’-désoxyguanosine.

La 8-oxo-7,8-dihydro-2’-désoxyguanosine (8-oxodG), ou également désigné 8-hydroxy-2'-
désoxyguanosine (8-OHdG), est produite via les métaux par des réactions de Fenton (Cu, Fe, Cd...)
(Lloyd & Phillips, 1999) ou lors de I’exposition de I’ADN in vitro aux rayons X (Lagorio, et al.,
1994), gamma (Dizdaroglu, 1985) et UV (lto, et al., 1993; Griffiths, et al., 1998) ou aux molécules
favorisant la formation de radicaux libres (Chung, et al., 1992; Murata-Kamiya, et al., 1995;
Bolton, et al., 2000; Beddowes, et al., 2003) (Figure 15).

Parmi les multiples Iésions oxydatives de I’ADN, la 8-hydroxylation de la désoxyguanosine est la
plus abondante. Elle représente a elle seule 5% des dommages oxydatifs causés sur I’ADN. Cette
Iésion qui résulte de I’addition en C8 du radical hydroxyle a été détectée aussi bien in vitro qu’in
vivo. Le radical intermédiaire formé lors de I’addition du radical hydroxyle en C8 peut également
conduire par ouverture du cycle a la formation de la 2,6-diamino-4-hydroxy-5-
formamidopyrimidine ou FapydG (FapyGua).

Il a été démontré que les radicaux libres générés par le peroxyde d’hydrogene (H.O,), en présence
d’un ion ferreux (Fe?*) et d’un chélateur (EDTA), oxydaient la 2-désoxyguanosine (dG) en 8-
oxodG (Abu-Shakra & Zeiger, 1997).
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I11.A.5 Conséquences biologiques des dommages a I’ADN

Les réactions d’altération de I’ADN conduisent a la formation de plusieurs milliers de
lésions par jour et par cellule. Les polymérases sont les premiers systemes enzymatiques concernes
par I’apparition d’une lésion dans le brin d’ADN. Tout d’abord leur progression peut étre bloquée
par certaines lésions et ainsi induire I’arrét de la réaction de polymérisation. Par ailleurs, I’ARN
polymérase est susceptible d’introduire une erreur, entrainant ainsi la formation d’'un ARNm erroné
ou incomplet. Ces erreurs, lors de la traduction, pourront alors induire la formation de protéines
partiellement ou totalement modifiées. Une des conseéquences les plus importantes est I’introduction
d’une mutation dans le génome qui pourra étre transmise au cours des divisions cellulaires pendant
de nombreuses générations (Figure 15). Par ailleurs, il existe des Iésions qui ont une action létale en
bloquant la réaction de polymérisation a leur niveau (diols de thymidine).

Enfin certaines lésions conduisent a I’incorporation d’une base erronée. Cette nouvelle base peut
étre mutagene.

Le potentiel mutagene de la 8-0xodG est lié a ses propriétés d’induction d’erreurs dans le
code génétique. En effet, il a été montré que la présence de 8-oxodG peut conduire a des mutations
en induisant une mauvaise lecture de cette base (Kuchino, et al., 1986) mais également des bases
adjacentes (Kuchino, et al., 1987). La formation de 8-oxodG, sans réparation adéquate, peut mener
a une transversion de paire de bases de GC a TA (Akasaka & Yamamoto, 1994; Nagashima, et al.,
1995; Wallace, 2002). Cette transversion est fréquemment détectée dans le géne p53 et dans le
proto-oncogéne ras. De plus, une corrélation directe entre la formation de 8-oxodG et la
cancérogenese a pu étre rapportée dans plusieurs études (Feig, et al., 1994; Griffiths, et al., 2002).
Cette modification de dG en 8-0xodG influence la stabilité d’un duplex d’ADN (Plum, et al., 1995).

Les conséquences de I’induction de mutations sont variables. Dans de nombreux cas elles
n’auront aucun effet sur la cellule et ses activités. Elles concernent notamment les mutations
intervenant dans les parties non codantes de I’ADN, mais aussi les mutations muettes du fait de la
dégenérescence du code genétique. Cependant, s’il arrive qu’une mutation survienne a une position
codante dans la synthese des protéines, trois conséquences majeures peuvent en découler :

- une évolution de certaines caractéristiques de la cellule (évolution d’une espéce),

- le vieillissement (Dodet, 1994),

- la cancérogenese.

Cette derniére concerne un développement anarchique de cellules mutées. Cela conduit, apres une
longue période d’incubation et de plusieurs processus successifs (initiation, progression, promotion)
au développement d’un cancer, considéré comme une maladie génétique progressive.

Le dosage de la 8-oxodG a déja fait I’objet d’études sur un bivalve d’eau douce, Unio tumidus
(Doyotte, 1998a). Au sein du LPTC, I’étude de sa formation et les techniques de dosage ont tout
d’abord été abordées chez le rat, I’lhnomme (Garcin, 1998 ; Tavan, 2001) et est maintenant utilisée en
routine chez la moule (Akcha, 2000 ; Morin, et al., 2003). Ces diverses études permettent d’avoir le
recul nécessaire pour I’application de cette technique sur C. fluminea.

Le test du DNA unwinding (ou désassemblage de I’ADN) est quant a lui un test rapide pour
quantifier la proportion entre les simples et doubles brins d’ADN, traduisant ainsi les activités de
réparation de I’ADN et/ou les activités de synthese des protéines.
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11.B Immunotoxicité

L’immunotoxicité se réfere a la toxicité d’un composé sur le systeme immunitaire d’un
organisme.

11.B.1 Le systeme immunitaire

Le systtme immunitaire est composé d’un ensemble de cellules (cellules tueuses,
granulocytes, lymphocytes, mastocytes,...) que I’on trouve, soit circulant dans le sang ou la lymphe,
soit dans les tissus lymphoides (moelle osseuse, rate, thymus et ganglions lymphatiques,...). Ce
systeéme, en perpétuel état de renouvellement et de maturation, sert a défendre I’organisme contre
les invasions par des agents infectieux.

En comparaison avec les vertébrés, les progres dans I’étude de I’'immunité chez les invertébrés sont
beaucoup plus lents a cause de la disparité des especes et de la difficulté a corréler le systeme
immunitaire et le phylum étudié.

Contrairement aux vertébrés qui possédent un systéme circulatoire fermé, les mollusques possedent
un systeme circulatoire semi-ouvert, comprenant un cceur et des vaisseaux (Figure 16). Les
hémocytes peuvent étre retrouvés en différentes localisations, dans le compartiment circulatoire
(vaisseaux et grands sinus des muscles), mais également dans les tissus.

A : auricule cardiaque

AC : artere céphalique
ACP : artére circumpalléale
AG : artéres gastriques,
AGR : artére gonado-rénale
AMA : artére du muscle adducteur
An : anus

AOA : aorte antérieure

AO0P : aorte postérieure

AP : artére palléale

APL : artére du palpe labial
AR : artere rectale

ACA AV : artére viscérale
B : branchies
M : manteau
AoP PL : palpes labiaux
R : rectum
AR V : ventricule cardiaque
AMA
R
An

Figure 16 : Schéma du systéeme artériel de Crassostrea virginica (Cheng, 1981).
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Tous les invertébrés reconnaissent et sont capables de neutraliser les agents étrangers grace a des
systemes de phagocytose et d’encapsulation ainsi que par la production de facteurs immunitaires
humoraux (Chu, 1988). Ce qui différencie les réactions immunitaires des invertébrés des réponses
des vertébrés réside dans I’absence de molécules spécialisées (les immunoglobulines). Les
invertébrés n’arrivent jamais au niveau d’immunocompétence atteint par les vertébrés, pour lesquels
les réponses cellulaires et humorales sont parfaitement intégrées. Les interactions qui régissent
Ilimmunité chez les invertébrés n’ont pas la spécificité stricte que représentent les relations
antigenes-anticorps chez les vertébrés. De plus, Les cellules immunitaires chez les invertébrés ne
sont pas uniquement limitées a ce réle.

11.B.1.1 Les types cellulaires

Chez les invertébrés, les cellules proviennent, comme chez les vertébrés, de cellules souches. Leur
maturation fait apparaitre deux types cellulaires : les hyalinocytes et les granulocytes (Balouet &
Poder, 1979). Cependant, lors de cette étape, des colorations intermédiaires ont fait apparaitre des
types cellulaires morphologiques intermédiaires (Figure 17).

Granulocytes en fin d’activité
Granuloblastes —» Progranulocytes— Granulocytes |— Granulocytes Il <

Macrocytes multinucléés
Hyalinoblastes—» Prohyalinocytes— Hyalinocytes

Jeune cellule séreuse — Cellule séreuse moyenne —— Cellule séreuse large

Figure 17 : Diagramme montrant une lignée hypothétique des hémocytes chez les bivalves (Cheng,
1981).

Ces types cellulaires, regroupés sous le terme d’hémocytes, jouent des réles différents dans
I’organisme.

11.B.2 Rbles des hémocytes

Les hémocytes de bivalves jouent plusieurs roles au sein de I’organisme. Ce sont non
seulement des cellules effectrices de la phagocytose pour la défense interne, mais les hémocytes
interviennent aussi dans la cicatrisation des chairs, la réparation de la coquille, la digestion et le
transport des nutriments que nous développerons ici. Il faut également y ajouter le transport de
I’oxygene, les processus d’excrétion des déchets, le stockage des molécules énergétiques telles que
le glycogéne et les lipides.

11.B.2.1 Cicatrisation

Il est important de considérer le phénoméne d’agrégation des hémocytes chez les bivalves.
Les cellules établissent un contact entre elles grace a leur filopodes. Ces interconnections vont alors
se raccourcir et s’épaissir et entrainer le regroupement des cellules. L agrégation des hémocytes est
intimement impliquée dans les processus de cicatrisation. Les agrégats d’hémocytes vont délimiter
et boucher les blessures pour arréter I’némorragie.
Chez les huitres, la phase initiale de la cicatrisation implique une infiltration de la zone blessée par
un nombre important d’hémocytes.
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Les hémocytes agrégés vont former un clou hémostatique pour délimiter la surface atteinte :
la cicatrisation commence a I’intérieur de la lésion pour remonter a la surface avec un
remplacement des cellules, qui sont fusiformes et différenciées par rapport aux hémocytes agrégés.
Les hémocytes originaires du clou originel sont totipotents et peuvent se différencier en tissu
épithélial pour remplacer la surface nécrosée de I’épithélium. Le collagéne est ensuite déposé entre
les cellules y compris celles du bouchon. Enfin, les hémocytes et le collagéne sont remplacés par
des cellules de Leydig.

Les hémocytes qui ont une activité de phagocytose peuvent s’infiltrer et phagocyter les débris de
cellules nécrotiques.

11.B.2.2 Réparation de la coquille

La régénération de la coquille des mollusques implique :

- I’initiation d’une stimulation ou de stimuli résultant d’une blessure (ablation expérimentale

d’une portion de la coquille),

- la mobilisation de calcium et d’autres substances depuis différentes régions de I’organisme,

- le transport du calcium et d’autres matériaux dans la zone de réparation,

- le dépét localisé de la matrice organique et du carbonate de calcium.

Le role des hémocytes dans cette série d’événements est le transport de calcium et des
protéines. Les bases chimiques et biochimiques de I’absorption, du transport du calcium et des
protéines restent incertaines.

Les réponses immunologiques des hémocytes aux matériaux étrangers sont corrélées avec
certains aspects du phénomene de calcification. En fait, une implantation hétérotypique (insertion
d’un implant dans les tissus) est fréquemment réalisée chez les bivalves a des fins commerciales
(formation des perles) ou scientifiques (études immunologiques et parasitologiques) (Tsujii, 1960;
Bayne, et al., 1979). Cependant, les réactions immunologiques peuvent étre corrélées a I’induction
d’érosion de concrétions calcaires dans le manteau avec des relargages de calcium et d’ions
bicarbonates chez Anodonta cygnea (Zandee, et al., 1980; Machado, et al., 1988) a cause de
I’acidose respiratoire et métabolique. A I’inverse, la situation d’alkalose est responsable de
I’augmentation de telles concrétions (Machado, et al., 1988). En fait, divers composants, tels que les
protéines, les sucres, les glycosaminoglycanes et les lipides sont impliqués dans la minéralisation de
la matrice organique pour former des concrétions calcaires depuis I’hémolymphe (formation des
coquilles nacrées depuis le fluide extrapalléal des mollusques) (Moura, et al., 2000).

11.B.2.3 Transport et digestion des nutriments

Le role des hémocytes dans le transport et la digestion des nutriments ne peut pas étre
considéré comme une fonction isolée. En fait, cette fonction est intimement associée a la défense
interne.

Chez les bivalves, la digestion est a la fois extra- et intracellulaire. La digestion extra-
cellulaire est effectuée dans I’estomac par des enzymes libérées lors de la dissolution du stylet
cristallin. Mais on considére que la digestion intracellulaire est la plus importante. Ce type de
digestion a lieu a I’intérieur de deux catégories de cellules : les hémocytes et les cellules digestives
des diverticules digestifs. Du fait que les bivalves ont un systéme circulatoire ouvert (Figure 16), on
peut trouver des hémocytes non seulement dans le cceur, les vaisseaux a hémolymphe et les sinus,
mais aussi migrants a travers les tissus. Quelques-uns migrent dans le lumen du tractus alimentaire
depuis la paroi de I’épithélium. Les nutriments solubles, dont quelques-uns déja partiellement
digérés par les enzymes provenant du stylet, vont étre pinocytés alors que les particules
alimentaires, un peu plus grosses, seront phagocytées. Une fois a I’intérieur de la cellule, la
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digestion commence et les hémocytes vont se diriger vers les tissus les plus lointains et de cette
maniere transporter les nutriments dans les divers tissus (Yonge, 1926).

Le second site d’une digestion intracellulaire est le diverticule digestif (Figure 9B). Les produits
finaux de la digestion & I’intérieur des cellules digestives du diverticule sont transférés aux
hémocytes et au sérum, qui les transporteront aux différents tissus.

11.B.2.4 Défense interne

A ce jour, la plupart des recherches sur les hémocytes de bivalves ont été dirigées sur la
compréhension de leur réle dans la défense contre le non-soi.

11.B.2.4.a Fraction cellulaire

Les hémocytes des mollusques bivalves sont capables de phagocyter de nombreux micro-
organismes et particules, dont des bactéries, levures, virus, globules rouges, protéines (albumine
sérique de bovin, gammaglobuline) et d’encapsuler des corps étrangers de taille trop importante
pour étre phagocytes (Fischer, 1986).

La phagocytose et I’encapsulation font intervenir différentes propriétés des hémocytes dont
les capacités de locomotion, d’agrégation, de transformation et d’adhésion.

La phagocytose a lieu pour les particules comprises entre 0,01 et 10um. Les particules plus grosses
sont encapsulées. Les plus petites, comme les lipoprotéines, les ferritines, les colloides ou les
immunocomplexes, sont pinocytées (Robohm, 1984).

e La phagocytose est un type de mécanisme de défense interne aussi bien connu chez les
invertébrés aussi bien que chez les vertébrés. Cela consiste en I’absorption de matériaux
étrangers par certains types de cellules hotes et de ce fait, empéche le contact direct de tels
matériaux, biotiques ou abiotiques, avec les tissus de I’hote.

La phagocytose est un processus de défense universel qui comprend : la reconnaissance du
« non soi », I’activation du chimiotactisme, I’adhérence, I’internalisation et la destruction.
Les trois premiéres phases reposent sur des capacités de locomotion et de communication
hémocyte-cible.

- Reconnaissance et activation du chimiotactisme

La phagocytose dans les cellules de mammiferes commence par la liaison d’une particule a
un récepteur qui déclenche une chaine d’événements menant a la formation d’une coupe de
phagocytose et par conséquent a I’internalisation de la particule. Des études morphologiques et
génétiques chez Dictyostelium supportent I’existence de différents récepteurs interagissant avec les
particules et révélent que les protéines lysosomiales sont rapidement déversées dans le phagosome
en maturation (Duffy & Vogel, 1984). Au moins deux systemes de reconnaissance de surface
cellulaire ont été proposés (Vogel, et al., 1980). Un récepteur sert de mediateur pour lier des
particules telles que les bactéries contenant des résidus glucose terminaux, alors que I’autre
récepteur non-spécifique sert de médiateur pour lier des particules telles que les billes de latex pour
des interactions plus hydrophobes.
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- Adhérence

L’adsorption est une des étapes indispensables a la phagocytose. Chez les invertébrés,
I’adhésion entre les cellules cibles et les cellules effectrices n’a fait I’objet que de trés peu d’études.
L’adhérence dépend de I’intégrité du cytosquelette de la cellule, formé d’un réseau tridimensionnel
de filaments d’actine.

Le cytosquelette assure trois fonctions :

- une fonction structurelle, pour donner la forme et maintenir les organites et les membranes

au sein de la cellule,

- une fonction de motricité, qui assure le déplacement coordonné et orienté des organites,

- une fonction de rails, orientant le transport des organites a I’intérieur méme de la cellule.

L’incapacité des hémocytes anormaux a polymériser ou a dépolymeériser les filaments
d’actine peut étre une des raisons a I’origine de leur perte d’adhérence ou d’ingestion des différentes
cellules. Une autre possibilité résiderait dans I’expression manquante d’une protéine de 130 KDa, la
pl30. Cette protéine régulerait les protéines d’adhésion durant I’ontogenése par controle des
récepteurs cellulaires de surface associés a I’adhésion.

- Internalisation

Les particules étrangeres sont internalisées dans un phagosome primaire, ce dernier fusionne
avec des granules lysosomiaux (Figure 22 p.66), dont les enzymes ont été mises en évidence chez
différentes especes de bivalves (Tableau 5 p.68). La digestion des bactéries conduit a la formation
de granules de glycogéne probablement utilisés pour la nutrition des hémocytes ou de I’organisme
par libération dans I’hnémolymphe (Fischer, 1986).

e L’encapsulation survient lorsque I’hdte n’est pas capable d’isoler ou de réaliser la
ségrégation du corps étranger (Feng, 1988). Les hémocytes ne sont pas préconditionnés ni a
la phagocytose, ni a I’encapsulation, dans la mesure ou les premiers hémocytes qui
atteignent ce corps tentent de le phagocyter. En cas de corps étranger trop volumineux, les
hémocytes s’étirent en cellules de type fibroblastique, formant une capsule. L’aspect de la
capsule varie selon le parasite. Cependant, une coévolution du parasite et de I’héte peut
empécher I’encapsulation (Fischer, 1986).

11.B.2.4.b Fraction humorale

Méme si le systeme immunitaire des invertébrés présente des similitudes avec celui des
vertébrés, il existe cependant des différences fondamentales (Fitzpatrick, et al., 1989): les
invertébrés ne synthétisent pas d’immunoglobulines (Cheng, 1981) et ne possédent pas de systeme
du complément comme chez les vertébrés (Cheng, 1976), I’hnémolymphe peut cependant vehiculer
des facteurs humoraux. Chez Lumbricus terrestris, les ccelomocytes produisent des facteurs
antibactériens, lytiques et agglutinants appelés antisomes. Les antisomes ont des propriétés
analogues a celles des anticorps sécrétés par les lymphocytes B des mammiferes (Fitzpatrick, et al.,
1989). Pour d’autres especes comme la praire, Mercenaria mercenaria, la phagocytose va étre
stimulée par des lectines. L’hémolymphe peut avoir un effet opsonisant® (Yang & Yoshino, 1990)
lorsque les particules a phagocyter sont peu nombreuses et que la température est basse (Tripp,

! Facilitation de la phagocytose
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1992a; b). Que ce soient des lectines, des opsonines ou des agglutinines, ces molécules favorisent
I’immuno-adhérence des particules a travers la membrane des hémocytes.

11.B.2.4.c Destruction enzymatique

Les granulocytes seraient la source primaire d’hydrolases bactéricides de I’hémolymphe
(Anderson, 1993). Le lysozyme est une enzyme bactériolytique, retrouvée a la fois dans le sérum et
dans les hémocytes. Les autres enzymes lysosomiales (Tableau 5 p.68) sont également présentes
dans le sérum et les hémocytes, sauf I’amylase qui n’a pas été trouvée chez ces derniers. Des
substances antimicrobiennes, des hémolysines, ont également été mises en évidence dans des
extraits tissulaires d”huitre ainsi que chez la praire et la moule (Chu, 1988).

L’exposition a des bactéries in vitro ou in vivo a démontré une synthése accrue d’enzymes
lysosomiales a I’intérieur de la cellule et leur libération secondaire dans le sérum. Ces molécules
pourraient jouer un rdle dans la résistance acquise. L’ immunité acquise est caractérisée par sa
spécificité, sa nature adaptative et son irréversibilité.

Des niveaux aussi élevés d’enzymes lymphatiques pourraient aussi étre interprétés comme des
manifestations pathologiques plutdt que comme des réponses de défense. En effet, I’exposition des
mollusques bivalves a des bactéries n’a pas toujours provoqué une augmentation des enzymes
lysosomiales (Chu, 1988).

Le métabolisme oxydatif constitue le second mécanisme antimicrobien mis en évidence dans
le processus de phagocytose. En présence d’un élément pathogene, ces cellules produisent une série
de réactions qui vont libérer des especes réatives de I’azote (Tafalla, et al., 2003) et de I’oxygéne
(Gomez-Mendikute, et al., 2002).

Lors d’une stimulation membranaire, il y a une augmentation de la consommation
d’oxygeéne (flambée respiratoire) (Figure 18). L’oxygene va étre réduit en anion superoxyde par
I’activité de la NADPH-oxydase membranaire. Il en résulte une production de métabolites actifs de
I’oxygene tels que le radical hydroxyle, I’oxygene singulet et le peroxyde d’hydrogéne qui sont
hautement anti-microbiens par eux-mémes ou en coopération avec des enzymes. Ces composés
réagissent avec les particules internalisées dans les phagosomes.

Phagocyt
chloramines < HCIO
R—N| H
Cl
102
Oxydations :

— des structures bactériennes
— lutte contre I’infection des
tissus de I’organisme en cas
d’activation incontrdlée ou
excessive.

immunitaire

infection

Bactérie
Figure 18 : Production de radicaux au cours de la lutte contre une infection (Deby, 1991)
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11.B.2.5 Produits immunotoxiques et leurs effets

Le systétme immunitaire est tres complexe et encore imparfaitement connu. Il est trés
sensible et les perturbations peuvent provenir de différentes sources comme le déreglement
nutritionnel (Gibson, et al., 2000), un stress (Shao, et al., 2003) ou I’effet immunotoxique de
certaines molecules (Figure 19 ; Tableau 3). Les effets immunotoxiques prennent en compte
I’immunotoxicité directe, I’hypersensibilité et I’auto-immunité.

L’immunotoxicologie se définit comme I’étude des effets adverses dus a I’interaction entre

les xénobiotiques et le systeme immunitaire (Kimber & Dearman, 2002). Lors des processus
immunitaires, la machinerie cellulaire met en place une cascade d’événements ou différents
composés tel le calcium voient leur concentration modulée. Les contaminants peuvent avoir des
effets sur ces événements et modifier la réponse immunitaire (Figure 19).
Les effets immunotoxiques sont répartis en trois classes : I’immunosuppression (perturbation ou
dommage a un ou plusieurs composants du systeme immunitaire entrainant une fonction
immunitaire affaiblie et wune résistance de [I’h6te réduite), I'immunodépression et
Ilimmunostimulation. Les effets immunotoxiques de différents composés sont reportés dans le
Tableau 3.
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Figure 19 : Toxicité induite par des xénobiotiques dans les hémocytes
(Source : M.Auffret — LEMAR — Université de Brets)
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Le dosage de I’effet immun est actuellement considéré comme un indicateur sensible d’une grande
variéte de fonctions physiologiques. Il est quantifiable rapidement par de multiples techniques (Vos,
et al., 1982 ; Cajaraville & Pal, 1995; Burchiel, et al., 1997; Blaise, et al., 2002b). Ceci a entrainé le
développement de I’immunotoxicologie, considérée comme I’un des principaux centres d’intéréts
d’une étude toxicologique.

Beaucoup de produits issus des activités agricoles ou industrielles sont introduits dans
I’environnement. Ces produits provoquent, via les mécanismes d’immunotoxicité, des
complications chez les populations exposeées.

11.B.2.5.a Les métaux

La toxicité des métaux sur les mollusques apparait fortement influencée par des variations de
facteurs physico-chimiques du milieu comme la température et la salinité (McLusky, et al., 1986).
Elle serait plus marquée lorsque ces conditions approchent des limites supportées par ces
organismes. Ainsi, méme si les causes sont peu connues et impliqueraient des perturbations d’ordre
physiologique (osmorégulation, métabolisme cellulaire), les études de toxicité aigué doivent
prendre ces parameétres environnementaux en considération. Les métaux n’ont pas tous le méme
impact sur la santé des mollusques bivalves : certains (cuivre, zinc) sont essentiels a faible dose et
nocifs a forte dose, et d’autres nocifs méme a faible dose (arsenic) (van der Velde, et al., 1992).
Leur toxicité dépend également de la concentration du métal, de sa toxicité intrinseque, de la
capacité d’adhérence, de la spécificité du systéeme biologique au transport du métal et de la
biotransformation du métal en formes dériveées parfois plus toxiques (Zatta, et al., 1992). Le
cadmium par exemple est un métal lourd avec des effets particuliers. En effet, a faible dose, celui-ci
induit une stimulation immunitaire, alors qu’a de plus fortes doses, il aurait un effet inhibiteur
(Sauvé, et al., 2002). Cet effet de stimulation a faible dose est un effet hormétique.

11.B.2.5.b Les composés organiques

Chez Mytilus edulis, les hydrocarbures aromatiques polycycliques inhibent la phagocytose et
provoquent des dommages aux lysosomes (Grundy, et al., 1996b), ceci peut étre expliqué par des
perturbations dans la perméabilité membranaire (Grundy, et al., 1996a). Mais il semblerait qu’il y
ait en fait une augmentation du nombre des hyalinocytes (petits hémocytes) et une diminution du
nombre des granulocytes (gros hémocytes) (Coles, et al., 1994) par un effet de lyse.

Il semble que les hydrocarbures tels que le B(a)P ait un effet perturbateur sur les filaments
d’actine des hémocytes des bivalves (Gémez-Mendikute & Cajaraville, 2003) : le métabolisme du
B(a)P augmente la production de I’anion superoxyde.

I1.B.2.5.c Les dérivés de synthese

Pour les pesticides, il est a souligner que le taux de pesticides en dessous duquel on ne voit
pas d’effet dépend de I’espéce. On assiste a une immunosuppression chez les rats (Vos & Krajnc,
1983; Rodgers, 1995) et chez certains mollusques (Galloway & Depledge, 2001). Il est montré que
les pesticides ont une influence sur I’immunité humorale et tres peu d’effet sur I’immunité a
médiation cellulaire. Des dysfonctionnements dus aux pesticides sont le plus souvent liés a la dose
et a la durée de I’exposition (Banerjee, et al., 1996). L’ effet des pesticides a été peu étudié chez les
mollusques bivalves. Ces organismes présentent cependant une tres faible réactivité a I’exposition
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aux organophosphorés et carbamates, contrairement aux poissons et crustacés, ce qui ferait des
mollusques bivalves de médiocres indicateurs pour ce type de polluant.

Un autre composant pose a I’heure actuelle des problemes : le tributyl-étain contenu dans les
peintures anti-salissures des bateaux. Son effet est particulierement net dans les zones portuaires.
Des expositions d’huitres (Crassostrea gigas) a ce composé a produit une diminution de I’activité
cytotoxique et une diminution du taux de locomotion des hémocytes, affectant ainsi la phagocytose.
Des études de toxicité chronique a court terme sembleraient indiquer le haut degré de sensibilité des
hémocytes (Fisher, et al., 1990). De plus ce composé est connu pour avoir des effets sur la
régulation endocrinienne ; il pourrait donc avoir une influence sur la phagocytose non seulement de
facon directe (mécanismes de phagocytose) mais aussi indirect (perturbation des cascades
endocriniennes pour la formation d’hémocytes).

La réponse immunitaire est dépendante des liaisons aux différents récepteurs ce qui rend le
systeme vulnérable aux interférences dues aux produits toxiques. Ils peuvent induire des réponses
inappropriées. De plus, tout produit interférant avec le métabolisme énergétique cellulaire et la
production d’ATP va réduire en conséquence la viabilité des cellules immunitaires (Buttgereit, et
al., 2000).

Ce biomarqueur d’effets a largement été développé chez les bivalves marins et trés peu chez
les bivalves d’eau douce (Tableau 3). Le développement et I’application de ce biomarqueur chez C.
fluminea nous permettra d’évaluer son potentiel de défense et de réparation face aux agressions
extérieures.

. Type Type Temps o T
Organisme cellulaire FRITETE d’exposition | d’exposition VA e
Mytilus edulis hémocytes phénanthréne L 7-14jours | - — (Woo;g)(;]é)et -
Mytilus edulis hémocytes AgNO; | 18h N
HgCl, | 18h N
(Sauvé, et al.,
CHsHgCl | 18h N 2002)
ZnCl, | 18h Ve
CdcCl, | 18h N
Mytilus edulis hémocytes CuSO, L 7 jours 7 (P'Figgg)al"

. : (Lorteau, et al.,
Mytilus edulis HAP 8 sem. N 1995)
Mytilus edulis hémocytes Mélange HAP L 2 —4sem N (Grulngjgyé;)t al,
Mytilus edulis hémocytes MBT I 18h N (Bouchard

ouchard, et
DBT | 18h N |
al., 1999)
TBT | 18h N
L , HAP pY (Pipe, et al.
M. galloprovincialis hémocytes M ’ '
gaflop Y métaux ~ 1995)
M. galloprovincialis hemlzl)clytes CdcCl, I 24h 7 (Olabarrieta, et
LLC-PK1 ales cdcl, | 24h 2 al., 2001)
Ostrea edulis hémocytes CdcCl, L 7 jours N (Auffret, et al.,
CdCl,+ CuCl, L 7 jours N 2002)
Crassostrea virginica| hémocytes Hg 2N\ (Lortfggégzt al,
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Organisme ce-lliﬁifire Polluant d’epr)é)F;?tion d’elgg]sﬁfion Variations Référence
Crassostrea virginica | hémocytes Mn - (,?Iﬁelr;%r;,)et
Pb -
Cd I-L -
Zn -
Co e
Cr e
Cu e
Fe 7
Sn e
TBT | 1h-20h | N-N (A;]ﬁelr;%%m
Lumbricus terrestris | ceelomocytes HgCl, | 18h N
CH;3HgCl, | 18h A\
CdCl, I 18h ~ (Fugere, et al.,
ZnCl, | 18h N 1996)
PbCl, | 18h -
(CH3;COQ)4Pb | 18h -
Eisenia fetida andrei | ceelomocytes Carbaryl L 15 jours N (Ville, et al.,
2,4D L 15 jours N 1997)
Cyrtodaria siliqua hémocytes AgNO; I 18h N )
HgCl, | 18h N (Sauvé, et al.,
2002)
CH3HgCI | 18h N
Mactometris hémocytes AgNO; | 18h N
polynyma
HgCl, ' 18h ™~ (Sauvé, et al.,
CHsHgCl | 18h N 2002)
ZnCl, | 18h -
CdcCl, | 18h N
MBT | 18h N Bouchard
DBT | 18h N ( ;ﬂclggg’)et
TBT | 18h A\
Mya arenaria hémocytes AgNO; | 18h N
HgCl, | 18h N ]
CHsHgCl | 18h N (Sauz"oeéze)t al.
ZnCl, | 18h -
CdcCl, | 18h N
MBT | 18h - Bouchard
DBT | 18h N ( :lt_’,clggg’)et
TBT | 18h N
Elliptio complanata hémocytes AgNO, I 18h 7 N
HgClI2 | 18h N ,
CH,HgCl | 18h Y (Sauz"oe(’);)t al,
ZnCl, | 18h N
CdcCl, | 18h N
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. Type Type Temps . e
Organisme cellulaire Polluant d"exposition | d’exposition Variations Référence
Dreissena hémocytes HgCl, | 18h N )
polymorpha (Sauvé, et al.,
CH3HgCI | 18h N 2002)
CdCl, | 18h N
Mya truncata hémocytes HgCl, | 18h N
CH3HgCI | 18h N (Sauvé, et al.,
; 2002)
Serripes . hémocytes HgCl, | 18h pV
groenlandicus
Mya arenaria hémocytes | PCB (Sédiments) L 4 -10 sem - -
Mactrometris hémocytes PCB (Sédiments) L 4-12 sem N - (Fournier, et al.
polynyma 2002’) '
Cerastoderma edule hémocytes phénanthrene L 7 - 14 jours -
Ensis siliqua phénanthrene L 7 jours -
Tapes philippinarum CuCl, L 7 jours N (Matozzo, et al.,
cdcl, L 7 jours - 2001)
Mercenar_la hémocytes PCB L 1-18sem pV
mercenaria (Anderson, et
HCB L 1-18sem N al., 1981)
BaP L 1-18sem "
Ciona intestinalis hémocytes TBT | 90 min N
TPT | 90 min - (Cooper, et al.,
Ciona intestinalis DBT | 90 min N 1995)
DPT | 90 min -
Onc_o rhynchus macrophages HgCl L 5sem N
mykiss
CdcCl L 5sem N (Sanchez-
ZnCl L 5sem N Dardon, et al.,
CdCl/znCl L 5 sem N 1999)
HgCl/zZnCl L 5 sem N
CdCI/HgCl/znClI L 5sem N

Tableau 3 : Modulation de I’activité des cellules phagocytaires

Expositions in vitro (1), en laboratoire (L), en milieu naturel (M) (polluant majoritaire détecté).
/7 augmentation, “ diminution de I’activité de phagocytose, — pas de changement.

PCB : polychlorobiphényles
BaP : benzo(a)pyréne

DBT : dibutylétain

MBT : monophénylétain

TPT : triphénylétain

HCB : hexachlorobenzene

MBT : monobutylétain

TBT : tributylétain
DPT : diphénylétain
2,4D : acide 2,4 dichlorophénoxyacetique
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I1.C Reprotoxicité
I1.C.1 Le systeme endocrinien chez les bivalves

Le systeme endocrinien se compose d'un ensemble de glandes qui agissent sur I’individu en
fonction de son environnement. Nous verrons ici le cas des neurotransmetteurs ainsi que celui des

hormones, et plus particuliérement le cas des hormones stéroidiennes.

11.C.1.1 Les neurotransmetteurs

Le systeme endocrinien des mollusques est principalement centré sur des ganglions
neurosécréteurs du systéme nerveux central : les ganglions cérébraux, pleuraux et pédieux identifiés
en particulier chez Mytilus edulis (Motavkine & Varaksine, 1989). lls renferment tous des cellules
neurosécrétrices (CNS), bien que le ganglion cérébroide soit celui qui en contient le plus grand
nombre (Lubet, et al., 1987). Trois types de CNS ont été répertoriés et une corrélation significative
a pu étre démontrée entre leur nombre et le cycle de reproduction chez la moule (Lubet, et al., 1986;
Lubet, et al., 1987).

Le produit de ces sites neurosécréteurs sont des neuropeptides. Leur présence et leurs

concentrations varient selon le type de ganglions ou le tissu considéré et la saison.
Le role des neurosécrétions au cours de la maturation sexuelle a pu étre mis en évidence grace a des
expérimentations faisant appel a des cultures organotypiques qui consistent en la mise en culture de
tissu de gonade en présence ou non de ganglion(s) (Houtteville & Lubet, 1974; Mathieu & Lubet,
1980; Lubet, et al., 1986) et a I’observation des variations des concentrations de ces neurosécrétions
durant la gamétogenése (Stefano & Catapane, 1977; Osada & Nomura, 1989a; Pani & Croll, 2000).
Ces différentes études ont montré que les neurotransmetteurs assurent deux fonctions régulatrices
principales durant la maturation sexuelle : la régulation de la multiplication des gamétes d'une part
et la régulation de la mobilisation des réserves énergétiques pour le développement des gametes,
d’autre part. Ce dernier point concerne d'ailleurs tout particulierement la vitellogenése chez les
femelles pour le développement des ovocytes (Lubet & Mathieu, 1982).

Tout comme pour la multiplication des ovogonies, la présence des ganglions cérébroides est
indispensable a la vitellogenése et a la croissance ovocytaire chez Mytilus edulis (Lubet, et al.,
1986), Crassostrea gigas, Ostrea edulis, Ruditapes philippinarum, Pecten maximus, Chlamys
opercularis et Chlamys varia (Lubet, et al., 1987).

L'ablation des ganglions cérébroides réalisée chez Modiolus demissus (moule c6telée) dans les
années soixante a clairement montré que la disparition des neurosécrétions de ces ganglions
accélérait I'apparition de la ponte (Nagabhushanam, 1964).

11.C.1.2 Les hormones stéroidiennes

Les hormones sont des médiateurs chimiques trés actifs sur I’activité d’organes dits cibles
qui sont essentiels a la regulation fine des fonctions physiologiques majeures des organismes
vivants. Ainsi le nombre d’hormones et leurs r6les sont trés variés et souvent complexes avec des
effets en cascade et des mécanismes de feed-back. Les régulations hormonales se rencontrent dans
les mécanismes de maintien de I’homéostasie mais aussi dans la physiologie de la reproduction.
L’action hormonale est par nature intégrative, car elle est étroitement liée aux organes sensoriels, a
certaines parties du systeme nerveux (complexe hypothalamo-hypophysaire chez les vertébrés), et a
certains organes cibles (gonades, foie, reins,...).
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Les connaissances des hormones stéroidiennes chez les bivalves sont encore fragmentaires, la
Figure 20 résume les activités enzymatiques impliquées dans la stéroidogenése.

. 3p-HSD ,
20a-hydroxyprégnénolone 20a-hydroxyprogestérone
a-ny ypreg isomérase a-ny yprog
20-HSD I20-HSD
; 3p-HSD .
prégnénolone —— progestérone
Isomerase
17a-hydrolase Il?oc—hydrolase
o 3B-HSD .
17a-hydroxyprégnénolone —— 170-hydroxyprogestérone
isomérase
17, 20 lyase Il?, 20 lyase
. , . , 3pB-HSD \ . aromatase
deshydroeplandrosteronemeb androstenedione —> cestrone
17-HSD 17-HSD 17B-HSD
4 . 3B-HSD , aromatase i
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HSD: hydroxystéroide déshydrogénase; HT: testostérone hydrolase

Figure 20 : Synthese des représentations des composantes enzymatiques et hormonales de la
stéroidogenése rencontrées chez les bivalves (Gauthier-Clerc, 2003).

La presence du 17B-cestradiol (E2), de la testostérone (T), de la progestérone (P), de
I'androsténedione (A), de l'eestrone (E1) et de I'eestriol (E3) a été rapportée chez les bivalves. Ces
stéroides ont été quantifiés dans la biomasse totale mais aussi dans la gonade, le manteau, les
fluides corporels, le pied et les branchies (Reis-Henriques, et al., 1990; Matsumoto, et al., 1997;
Morcillo & Porte, 2000; Siah, et al., 2003; Aarab, et al., 2004b ; Aarab, et al., 2005). Chez C.
fluminea, I’incubation de fractions microsomales avec de la testostérone a permis de démontrer la
capacité de I’animal a métaboliser cette hormone grace a une réaction enzymatique NADPH-
dépendante. Les métabolites sont alors représentés majoritairement par la 6B-hydroxytestostérone
(55%), puis I’androsténedione et la 23-hydroxytestostérone (Aarab, et al., 2005).

Les concentrations de la gonade en stéroides présentent des variations selon le sexe et I'état
de maturation sexuelle des bivalves (Stefano & Catapane, 1977; Osada & Nomura, 1989a). Les
concentrations en testostérone dans la gonade augmentent chez les males comme chez les femelles
Mytilus edulis durant la maturation sexuelle, mais la concentration est presque dix fois plus
importante chez les males (43 ng.g™ poids frais) que chez les femelles (5,4 ng.g™) & un stade avancé
de la maturation sexuelle alors que les concentrations en 17p-cestradiol sont comparables pour les
deux sexes avec des valeurs proches de 4,5 ng.g™ (De Longcamp, et al., 1974). La concentration en
17p-cestradiol est au contraire prés de trois fois plus importante dans les gonades femelles de
Crassotrea gigas que chez les males : environ 1,4 contre 0,35 ng.g™ durant la gamétogenése et 0,7
contre 0,3 ng.g" aprés la ponte (Matsumoto et al., 1997). La variation saisonniére des
concentrations en stéroides dans l'animal entier ou dans la gonade est synchronisée avec la
maturation sexuelle (Matsumoto, et al., 1997; Siah, et al., 2002).

Des expérimentations in vitro et in vivo ont permis d'observer I'implication des stéroides dans divers
processus physiologiques des bivalves. Les effets du 17p-cestradiol chez Crassostrea gigas (Mori,
1968a; 1980) sont liés d'une part a la maturation sexuelle et d'autre part a la différenciation sexuelle
des individus. Le 17B-cestradiol permet un accroissement du taux de fécondation grace a une
intensification de la mobilité des spermatozoides et une accélération du taux de développement des
ceufs (Mori, 1968a; b). La croissance de la gonade femelle s'avere également accélérée en présence

60



Revue bibliographique

de 17B-cestradiol (Mori, et al., 1969) alors qu'aucun effet n'a été observé au niveau des reins ou dans
les diverticules de la glande digestive (Mori, 1980). Ces derniéres observations révélent donc une
spécificité d'action de 17p-cestradiol vis-a-vis de la gonade. D'autre part, une réversibilité du sexe a
été observée chez les males exposés au 17p-cestradiol (Mori, 1969) durant les premiers stades de la
maturation sexuelle. Cela démontre I'importance des stéroides dans le processus de différenciation
sexuelle, de méme que la variation de la susceptibilité des tissus pour les stéroides durant leur
différenciation.

Il existe de rares études qui se sont intéressées au lien entre I’action des neurotransmetteurs et celle
des hormones stéroidiennes. Une injection de propionate de 17p-cestradiol favoriserait I’activation
des neurosécrétions chez Anondonta cygnea (Baranyi, 1973). Il a été également proposé une
fonction régulatrice du 17p-cestradiol vis-a-vis des catécholamines aprés avoir observé que son
administration in vivo dans la gonade de Pectinopecten yessiensis (Osada & Nomura, 1989b)
entrainait une diminution des concentrations en noradrénaline et en dopamine. Un certain
rétrocontréle entre stéroides et neurotransmetteurs dans la gonade pourrait étre déterminant durant
la ponte puisqu’une baisse des concentrations en catécholamines est systématiquement observée
durant cette période de la reproduction. Il ne faut cependant pas exclure d’autres rétrocontréles
impliquant d’autres hormones pour décrire le contr6le endocrinien du déclenchement de la ponte.
Une schématisation de ces relations est représentée dans la Figure 21.
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Figure 21 : Schématisation de I’action d’hormones des bivalves au cours de la reproduction
(Gauthier-Clerc, 2003).

11.C.1.3 La vitellogenése chez les bivalves

La vitellogenése représente le processus de stockage de réserves, au sein de I’ovocyte, pour
le développement du futur embryon. Chez les bivalves, les informations sont beaucoup moins
nombreuses quant a la caractérisation de vitellines et/ou de précurseurs.
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Bien gu’il n’existe que trés peu d’informations sur le systeme endocrinien des invertébrés, la
synthése de la vitelline (\Vn), protéine majeure trouvée dans les ovocytes d’invertébrés synthétisée
depuis la vitellogénine, a été montrée comme étant régulée par les cestrogenes chez les bivalves
d’eau douce et marins (Quinn, et al., 2004). Cependant, aprés injection in vivo de 17p-cestradiol, les
concentrations en vitelline et le diametre des ovocytes ont augmenté dans la gonade de I'huitre. Ces
deux constats montrent clairement un effet inducteur du 17p-cestradiol sur la vitellogenése.
L'augmentation dans la gonade de Crassostrea gigas et Patinopecten yessoensis des concentrations
en 17p-cestradiol durant la croissance des ovocytes (Matsumoto, et al., 1997) renforce I'hypothese
d'un réle clef du 17p-cestradiol au cours de la vitellogenese.

11.C.2 Les perturbateurs endocriniens

Certains polluants environnementaux (Tableau 5) sont capables d’altérer I’équilibre du
systeme endocrinien chez les animaux et chez I’Homme ainsi que le développement et la
fonctionnalité de différents systemes, et ce, de maniére parfois irréversible. En particulier, le
systeme reproducteur a été identifié comme une cible particuliérement exposée.

Herbicides

Diquat dibromure, Atrazine, Simazine, Diuron
Métaux

Cadmium, Sélénium, Zinc, Mercure, Plomb, TBT
PCBs

Clophen A50, Aroclor 1242

Alkylphénols

Nonylphénol, Pentylphénol

Stéroides de vertébrés naturels et synthétiques
Testostérone, Estrogeénes, Diéthylstilbestrol
Insecticides

Pyriproxyfen, DDT, MCPA, Endrin, Toxaphéne, Pipéronyl butoxide, Vinchlozoline
Meéthoprene, Endosulfan, Pentachlorophénol, Diflubenzuron, Kelthane

Mélanges
Effluents de tannerie, effluents papetiers, dérivés de pétrole brut, effluents urbains

Tableau 4 : Composés impliqués dans les mécanismes de perturbation endocrinienne chez les
invertébrés (Depledge & Billinghurst, 1999).

Une concertation entre I’Organisation de Coopération et Développement Economique (OCDE),
I’Union Européenne, des experts et divers partenaires, a établi les définitions suivantes pour les
perturbateurs endocriniens (OCDE, 1997):

« Un perturbateur endocrinien potentiel est une substance ou un mélange exogene possédant
des propriétés susceptibles d'induire une perturbation endocrinienne dans un organisme intact, chez
ses descendants ou (sous-)populations. ».

«Un perturbateur endocrinien est une substance ou un mélange exogene altérant les
fonctions du systéeme endocrinien et induisant donc des effets nocifs sur la santé d'un organisme
intact, de ses descendants ou (sous-)populations. »
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Tous les écosystemes sont exposés a de nombreux perturbateurs endocriniens, qui ont tout
d’abord été des substances naturelles auxquelles se sont rajoutees les substances synthétiques. Un
grand nombre d'entre eux sont des contaminants bioaccumulables, liposolubles et persistants (PCB,
organochlorés). lls se retrouvent dans une vaste variété d’herbicides, fongicides, insecticides,
détergents, matieres plastiques (bisphénol A, nonylphéenol-polyéthoxylates), dans les hormones de
synthese (diéthylstilbestrol) et naturelles (cestrogénes, phytocestrogenes, testostérone).

Les perturbateurs endocriniens sont capables d’altérer le fonctionnement endocrinien normal en
agissant selon différents modes d'actions :

- en interférant avec la synthése d'une hormone endogéne via les sites de contr6le de cette
synthése, comme par exemple un dysfonctionnement de la thyroide des vertébrés tel que rapporté
chez les alligators exposés a du Dicofos (DDT et DDE) (Crain & Guillette, 1997) entrainant la
féminisation des males et une « superféminisation » des femelles ce qui a engendré une baisse du
succes reproducteur des alligators et a fortiori de la croissance de la population.

- en altérant la fonction de protéines qui se lient normalement avec les stéroides endogenes
(androgenes ou cestrogenes) auxquels ils se substituent (Danzo, 1997; Tollefsen, 2002).

- en mimant I'action des hormones via l'activation de récepteurs hormonaux qui contrélent la
synthése de certains génes. Dans ce cas, les perturbateurs endocriniens peuvent agir comme
agoniste en mimant l'action d'une hormone endogéne et donc activer le récepteur nucléaire. Ils
peuvent aussi agir comme antagoniste et bloquer le récepteur. Ce blocage du récepteur empéche son
activation par liaison avec le stéroide et donc la transcription de genes qui sont sous son controle
(Arnold, et al., 1996; Tyler, et al., 1998). Une telle interaction a été démontrée in vitro chez les
poissons exposés a différentes familles de contaminants (Le Menn, et al., 1980; Donohoe & Curtis,
1996; Knudsen & Pottinger, 1999). In situ, l'effet agoniste avec le récepteur cestrogénique est
fréquemment répertorié chez les poissons exposes aux effluents urbains (Purdom, et al., 1994).

- en perturbant les enzymes de la stéroidogenése et/ou I'élimination de I'hnormone endogéne.
In situ, de nombreuses perturbations de la biotransformation des stéroides ont été observées chez
différentes especes de poissons exposés a des effluents d'usines de blanchiment de papier ou
d'usines de pates et papiers (Munkittrick, et al., 1992; Munkittrick, et al., 1994), a des effluents
urbains (Folmar, et al., 1996) et a des PCB (Forlin & Anderson, 1984). Un tel phénoméne est
également décrit chez des invertébrés comme les gastéropodes exposes au tributylétain (TBT)
(Ronis & Mason, 1996).

Les conséquences d'une exposition a des perturbations endocriniennes sont multiples. Elles
peuvent altérer le développement des organismes (Colborn, et al., 1993), leur reproduction et méme
leur comportement (Guillette, 2000). La nature et l'intensité des effets engendrés par cette
exposition varient selon l'espece considérée puisque l'implication des hormones dans les processus
de contr6le métabolique est propre chagque espéce. Le moment et la durée de I'exposition au cours
de la vie de l'individu sont également tres importants car la sensibilité d'un organisme aux
perturbateurs endocriniens peut varier avec le temps. En milieu naturel, les effets sur la
reproduction, la survie ou la mortalité sont plus généralement exploités car facilement explorés chez
les poissons exposés de maniere chronique a différents types de contaminants comme les PCB ou le
nonylphénol (Black et al., 1998; Allen et al., 1999), puisque I'endocrinologie des poissons est tres
bien connue (Hutchinson & Pickford, 2002; Ostrander & Rotchell, 2003).

Les effets les plus spectaculaires de perturbations endocriniennes sont les phénomeénes de
féminisation ou de masculinisation des individus. Ces phénomenes sont caracterisés par des
composantes biochimiques (concentrations hormonales ou autres composés naturellement exclusifs
a un sexe), l'apparition de caractéres sexuels secondaires ou méme de produits sexuels du sexe
opposé dans la gonade.

La présence d’un ovotestis (présence de gametes males et femelles dans la gonade) traduit un
phénomeéne d'intersexe semblable a de I'nermaphrodisme. Ce phénomeéne a été observé chez des

63



Revue bibliographique

tortues males et chez des poissons (Harshbarger, et al., 2000; De Metrio, et al., 2003; Stentiford, et
al., 2003). Une féminisation a également été rapportée in situ, avec l'apparition de caracteres
sexuels secondaires feminins, chez la gambusie du Golfe du Mexique (Gambusia holbrooki)
exposée a des effluents d'usines de pates a papier. Les femelles étaient alors pourvues d'une
nageoire anale semblable au gonopodium des méles (Davis & Bortone, 1992).

A linverse du phénoméne de féminisation des maéles, une masculinisation des femelles a été
rapportée tres fréquemment chez de nombreux mollusques gastéropodes exposés au TBT
(Matthiessen, et al., 1995; Matthiessen & Law, 2002). Cette masculinisation est appelée imposexe
ou intersexe selon I'organe méle qui se développe. Plusieurs études ont montré que le TBT est a
I’origine d’une condition de pseudohermaphrodisme chez la femelle de néogastéropode (Nassarius,
Ilyanassa, Ocenebra, Ursalpinx) caractérisée par le développement d’un pénis, d’un vas-deferens
superficiel et de tubes seminiféres (Davies, et al., 1999) en plus de leurs propres organes génitaux
qui restent fonctionnels (Spooner, et al., 1991).

L'imposexe peut affecter plus de 150 espéces répertoriées de gastéropodes alors que l'intersexe
concerne plus particulierement l'espéce Littorina littorea (De Wolf, et al., 2001). Ce dernier est
caractérisé par la présence d'une prostate et par la stérilisation des femelles. Le résultat final de
I'imposexe, tout comme de l'intersexe, demeure la stérilisation des femelles et de nombreux
déséquilibres ont été rapportés dans les populations de zones cotieres ou estuariennes fortement
contaminées par le TBT.

Bien que C. fluminea soit une espece hermaphrodite (protandre ou simultanée) (Kraemer, 1978;
Kraemer, et al., 1986), la perturbation endocrinienne devrait exprimer ses effets non pas en
effectuant un changement de sexe, mais en favorisant I’un plutét que I’autre. La quantification
indirecte de la vitellogénine et les coupes histologiques des gonades pourraient nous permettre
d’identifier le phénomene.
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I1.D Marqueurs généraux de stress
11.D.1 Les lysosomes

Vers la fin du 19°™ siécle, Metchnikoff et ses disciples ont émis I’idée que le matériel
phagocyté pouvait étre digéré dans des compartiments intracellulaires acides contenant des enzymes
(Holtzmann, 1989). Ces compartiments furent nommes plus tard lysosomes.

Les lysosomes sont des organelles polymorphiques subcellulaires limitées par une
membrane semi-perméable de lipoprotéines contenant des enzymes hydrolytiques. Ces enzymes ont
divers réles intra- et extra-cellulaires (de Duve & Wattiaux, 1966). Les lysosomes interviennent
dans divers mécanismes :

- séquestration des composés étrangers,

- aspects de la réponse immunitaire,

- digestion intracellulaire,

- implication dans la reproduction ; développement embryonnaire et apoptose.
D’autres fonctions incluent le remplacement des protéines et des organelles, et contribuent au
renouvellement cellulaire (Adema, et al., 1991).

11.D.1.1 Classification

Les lysosomes sont habituellement considérés comme le compartiment terminal de
dégradation de la voie d’endocytose (Kornfeld & Mellman, 1989) et jouent un rdle important dans
la dégradation de matériel phagocyté (Funato, et al., 1997), I’autophagie (Lawrence & Brown,
1992), la crinophagie (Noda & Farquhar, 1992) et dans la protéolyse des protéines cytosoliques
transportées a travers la membrane lysosomiale par un mécanisme de transport (Cuervo & Dice,
1996). Les hydrolases lysosomiales sont capables de dégrader n’importe quel matériel biologique
(Goldman, 1976). Ainsi, la déstabilisation des membranes lysosomiales entraine la libération des
hydrolases qui sont létales pour les cellules. En effet, ces enzymes sont capables de lyser les
composés cellulaires (de Duve & Wattiaux, 1966; Goldman, 1976). Les hydrolases sont séquestrées
sous une forme inactive a I’intérieur d’une membrane épaisse afin d’empécher le libre accés aux
constituants cellulaires.

Les lysosomes, suivant leur état fonctionnel (Figure 22), se classent en:

o lysosomes primaires, organites néoformés a partir de I’appareil de Golgi qui ne sont pas

encore intervenus dans les phénomenes de dégradation,

o0 lysosomes secondaires, qui se divisent en :

= hétérolysosomes (vacuoles hétérophagiques) qui résultent de la fusion d’un
lysosome primaire avec un phagosome pour aboutir a la constitution d’un
phagolysosome ou d’un endolysosome. Dans le cas de la formation d’un
hétérolysosome a partir de vacuole d’endocytose, les endosomes se forment a
partir de puits recouverts (molécules de clathrine), perdent leur revétement de
clathrine et passent séquentiellement dans le compartiment endosomal. Ce
compartiment endosomal, apres fusion avec les lysosomes primaires, se
transforme en un compartiment endolysosomial.

= autophagolysosomes (vacuoles autophagiques ou cytolysosomes) formés par la
fusion de lysosomes primaires avec une partie du cytoplasme qui s’est isolée par
une membrane.

0 Lysosomes tertiaires ou « corps résiduels » provenant soit des hétérolysosomes soit des

autophagolysosomes et qui contiennent encore des substances non digérées et des
hydrolases. Le contenu des corps résiduels peut rester indéfiniment dans le cytoplasme
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sous forme de granule de lipofuscine et s’accumuler dans la cellule ou étre expulsé en
dehors.

REG Appareil de Grains de Crinaphagie  Exocytose
‘ Golgi séeration

Phagocytose

Autolysosome

Endocytose
Corps résiduel

Hetérophagolysosome

Figure 22 : Lysosomes, hétérolysosomes et vacuoles autophagiques (Maillet, 1992)
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11.D.1.2 Les lysosomes primaires

Le lysosome primaire est un organite cellulaire limité par une membrane, qui se retrouve

dans tous les types cellulaires (sauf dans les hématies). Les enzymes lysosomiales et les protéines
membranaires spécialisées sont synthétisées par le réticulum endoplasmique et sont transportées par
I’appareil de Golgi. Les lysosomes se forment alors par bourgeonnement des saccules trans.
Les lysosomes se présentent sous la forme de « corps denses » arrondis ou ovalaires. Leur diameétre
varie de 25/50 nm a 1,5 um. Leur contenu est homogene, dense aux rayons électroniques
(Holtzmann, 1989). lls contiennent des hydrolases qui ne sont pas encore intervenues dans les
processus de catabolisme. Ces hydrolases (Tableau 5) sont conservées dans un environnement acide
(pH 4,6) maintenu par une pompe & protons Mg**-ATPase dépendant (Ohkuma, et al., 1987).

11.D.1.3 Les lysosomes secondaires

Ils peuvent se définir comme étant des lysosomes impliqués dans les phénomenes de
digestion cellulaire. lIs résultent de la fusion des lysosomes primaires avec les phagosomes ou les
autophagosomes.

I1.D.1.3.a Les hétérolysosomes

Ils résultent de la fusion des lysosomes primaires soit avec des phagosomes, soit avec des
vésicules de pinocytose, soit avec des endosomes ou le compartiment endosomal.

Le phagosome initial, petite enclave du milieu extérieur séparée du cytoplasme par un
segment de la membrane plasmique, quitte rapidement son lieu d’origine, la périphérie cellulaire, et
se dirige vers le centre de la cellule (il en est de méme pour les vésicules coatées ; leur mouvement
intracellulaire dépend des microtubules et des microfilaments d’actine). Pendant cette migration, il
se fragmente par bourgeonnement ou bien il s’associe par fusion a d’autres phagosomes. Sa course
s’achéve lorsque sa membrane fusionne avec la membrane plasmique ou celle d’un lysosome
primaire.

La fusion des lysosomes primaires et des phagosomes va former des vacuoles
hétérophagiques. Les lysosomes viennent au contact de la membrane du phagosome qui se rompt
afin que les enzymes soient libérées directement dans le phagosome. Ce dernier devient alors une
vacuole hétérophagique. Ces vacuoles ont la propriété de concentrer des substances puisees dans le
milieu extracellulaire.
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FONCTION

ENzYMES

Transférases des groupes contenant du phosphore

Nucléotidyltransférases

| Ribonucléase

Action sur les liaisons ester

Hydrolases carboxyl-ester

Estérase
Lipase
Phospholipase A; et A,

Hydrolases thiolester

Hydrolase hydroxyisobutyryl-CoA
Hydrolase Alanyl-CoA

Hydrolases phosphorique monoester

Phosphatase acide
Phosphatase phosphatidate
Phosphatase phosphoprotéine

Hydrolases phosphoriques diester

Phosphodiestérase (exonucléase)
Phospholipase C
Désoxyribonucléase 11

Hydrolases sulphurique ester

Arylsulphatase A et B
Chondrosulfatase

Action sur les composés glycosylés

Hydrolases glycoside

Dextranase [a-(1—6)-glucosidase]
Lysozyme (muramidase)
a-glucosidase
B-glucosidase
a-galactosidase
B-galactosidase
a-mannosidase
a-acétylglucosaminidase
a-acétylgalactosaminidase
B-glucuronidase
Hexosaminidase
Hyaluronidase
B-xylosidase
a-L-fucosidase

Actions sur les liaisons peptidiques

Hydrolases acide peptidyl amine

Carboxypeptidase

Cathepsine A

Hydrolase acétylphénylalaninetyrosine
Carboxypeptidase acide

Dipeptidehydrolases

Dipeptidase

Peptidylpeptide hydrolases

Cathepsine B1 et B2
Cathepsine C
Cathepsine E

Rénine

Collagénase

Protéase neutre
Activateur kiminogéne
Activateur plasminogéne

Action sur des liaisons C-N, autres que peptidiques

Amides linéaires

Amino acide naphthylaminidases
Dipeptide naphthylaminidases
Aspartylglucosylaminase

Céramidase
Action sur les liaisons anhydres

Pyrophosphatase
Anhydres contenant des groupes phosphoryl Arylphosphatase

Action sur les liaisons P-N

Phosphoamidase

Tableau 5 : Principale composition enzymatique des lysosomes (Allison, 1974)
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Les vacuoles jouent un réle dans la nutrition cellulaire puisqu’elles permettent la dégradation des
aliments solides ou liquides capturés par la cellule en constituants utilisés comme matériaux de
synthese. Elles entrent également dans les fonctions de défense de I’organisme ; les lysosomes
protégent la cellule contre les agressions pathogenes. Les bactéries et les virus sont phagocytés et
détruits par les enzymes lytiques. Les substances toxiques sont également dégradées par les
lysosomes.

11.D.1.3.b Les autolysosomes

Les vacuoles autophagiques sont des vacuoles dans lesquelles les propres structures de la
cellule sont détruites.
Le réticulum endoplasmique lisse, par un mouvement d’enroulement, entoure le territoire lésé
(mitochondrie, par exemple), formant un autophagosome. Les lysosomes primaires viennent alors y
déverser leur contenu.
L’autophagie est un mécanisme grace auquel la cellule se débarrasse des organites et des fragments
cytoplasmiques hors d’usage sans perte de leurs constituants chimiques qui seront réutilisés par la
cellule. En état de jeline, I’autophagie assure la nutrition cellulaire, en effet, la cellule utilise ses
propres substances qu’elle digére afin d’assurer les fonctions les plus élémentaires.
L’autophagie permet la destruction des cellules mortes ; les cellules sont digérées par les enzymes
de leurs propres lysosomes dont les membranes se sont rompues au cours de la nécrose cellulaire.

11.D.1.4 La sécrétion réqulée des lysosomes

La plupart des cellules stockent leurs produits de sécrétion dans des granules sécréteurs
spécialisés qui peuvent fusionner avec la membrane plasmique. Inversement, les composés tels que
les protéines, les lipides et les peptides sont retirés de la membrane plasmique par le processus
d’endocytose. La charge est alors amenée au lysosome pour étre dégradée. Cependant, quelques
cellules ont modifié leur compartiment lysosomial afin qu’il fonctionne également comme
compartiment sécréteur (Andrews, 2000; Blott & Griffiths, 2002).

Cette double fonction d’organelle sécrétoire lysosomial (ou lysosome sécréteur) n’est pas
commune dans le fait qu’en plus de la principale fonction conventionnelle des lysosomes (la
dégradation des protéines), elle est aussi utilisée pour le stockage des protéines sécrétoires
néosynthétisées.

Les lysosomes sécréteurs partagent plusieurs traits en commun avec les lysosomes
conventionnels, par exemple, ils sont acides et contiennent des protéines de dégradations adéquates.
Cependant, ils se distinguent par leur capacité a subir des sécrétions régulées. Cette exocytose est
régulée par la mobilisation intracellulaire de Ca’* qui va agir en tant que signal pour la
dégranulation. Une fois stimulés, les lysosomes sécréteurs sont acheminés vers le site de stimulation
le long de microtubules et utilisent ensuite des mouvements basés sur I’actine pour rejoindre la
membrane plasmique avec laquelle ils vont fusionner.

11.D.2 Conséquences d’une exposition aux xénobiotiques

Les conséquences vont dépendre de la nature des xénobiotiques. Dans le cas d’agents
thérapeutiques, I’action est controlée; I’interaction entre le produit chimique et le lysosome va avoir
lieu selon des processus connus pour obtenir un impact ciblé (Kobayashi, et al., 1981; Belenky,
1984; Lenti, et al., 1986). Ce n’est pas le cas pour les contaminants environnementaux dont les
concentrations, les compositions et les interactions varient les unes par rapport aux autres rendant
difficile la prédiction de leur impact sur le biote. Une exposition chimique peut avoir des effets
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stabilisants (Alamo, et al., 1995) ou déstabilisants (Abok, et al., 1983; Nott & Moore, 1987; Camus,
et al., 2000; Shepard & Bradley, 2000) sur la membrane lysosomiale et entrainer également
I’activation (Varute & More, 1973) ou I’inhibition (Imanaka, et al., 1983; Livi, et al., 1985 ; Patel,
et al., 1988) des hydrolases acides dans le lysosomes.

Nous nous intéresserons plus particulierement au compartiment lysosomial des cellules du
diverticule digestif. En effet, ces cellules assurent une part importante dans la dégradation des
aliments chez les bivalves (Owen, 1972), de plus, les lysosomes de ce compartiment ont fait I’objet
de nombreuses études chez divers invertébreés aquatiques:

- le nautile (Westermann & Schipp, 1998),

- la moule (Viarengo, et al., 1985; Marigdmez, et al., 1996a; Tremblay, et al., 1998; Da Ros, et
al., 2000; Lowe & Fossato, 2000),

- les littoridés (Moore & Halton, 1977; Marigémez, et al., 1990),

- la mye (Tremblay & Pellerin-Massicotte, 1997),

- la moule zébrée (Giamberini & Pihan, 1997),

- la daphnie (Schultz & Kennedy, 1976).

11.D.3 Utilisation des lysosomes comme biomarqueur

Plusieurs auteurs ont défini les réponses lysosomiales comme de bons biomarqueurs pour leurs
caractéristiques :

- disponibilité des lysosomes dans tous les tissus d’un organisme et a tous les niveaux
trophiques de I’écosystéeme,

- quantification possible de la réponse du biomarqueurs par I’analyse d’images automatisée,

- corrélation de la réponse du biomarqueur a la durée et au niveau d’exposition a I’agent
stressant (Pelllerin-Massicotte et al., 1993),

- intégration des effets de plusieurs facteurs de stress.
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11 Matériels et méthodes
I11.A Choix des techniques

Le choix des technigues a éeté orienté en fonction de leur disponibilité dans le laboratoire, dans la
bibliographie ou parmi les différentes collaborations (notamment celles du projet BEEP). Si elles
sont majoritairement régulierement appliquées sur les organismes marins (moules, huitres,
poissons) ou quelques mollusques d’eau douce (moule zébrée, lymnée), ces techniques sont
quasiment inexistantes sur C. fluminea. Il donc a fallu les transférer au laboratoire, avant de les
adapter sur C. fluminea, pour étre applicables lors des expérimentations en milieu semi-contrdlés
(mésocosmes).

I11.A.1 Génotoxicité

I11.A.1.1 Dosage de la 8-oxodG

Parmi les différentes techniques utilisées pour la mesure des bases oxydées (Cadet, et al., 1997),
celle utilisant la chromatographie liquide haute pression couplées a un détecteur électrochimique
(CLHP-DE) a été la plus utilisée en raison de sa tres grande sensibilité et de sa simplicité relative
(Floyd, et al., 1986; Kaur & Halliwell, 1996). Cette technique présente I’avantage de coupler une
technique de séparation spécifique des différentes bases de I’ADN (CLHP) a une méthode de
détection tout aussi sensible des produits électrochimiquement actifs. Cette technique a déja fait
I’objet de différents types de mises au point (Garcin, 1998; Akcha, 2000; Tavan, 2001) et est
fréquemment utilisée dans le laboratoire (Morin, et al., 2003).

La mesure de la 8-0xodG peut étre résumée en plusieurs étapes (Figure 23) :

Premiere étape: L’ADN du tissu est isolé et digéré en 2’ désoxyribonucléosides par voie
enzymatique (nucléase P1 et phosphatase alcaline). Les protéines sont précipitées pour purifier les
nucléosides avant I’injection en CLHP-DE pour séparation.

Deuxiéme étape: L’analyse par CLHP permet non seulement la séparation des 2’-
désoxyribonucléosides normaux mais également la séparation des 2’-désoxyribonucléosides
oxydés. La 8-oxodG étant un composés apolaire, I’utilisation de colonnes de silice, notamment de
type octadésylsilyle (ODS), est particulierement recommandée.L’élution est réalisée en mode
isocratique dans un tampon d’électrolytes permettant I’établissement d’un courant de base au niveau
des électrodes du détecteur électrochimique. Ce tampon contient également un faible pourcentage
de méthanol pour I’élution des molécules hydrophobes.

Troisiéme étape : De fagon a permettre I’expression des résultats en nombre de lésions/10° dG,
I’éluat est d’abord acheminé au niveau d’un détecteur UV de facon a permettre la mesure
qualitative des différents 2’-désoxyribonucléosides normaux de I’ADN.
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Homogénéisation au potter des branchies dans du tampon d’homogéneisation
(Tris HCI 10 mM, NaCl 400 mM, Desferoxamine mésylate 1 mM, pH a 8) + Triton 0,5%
!
Centrifugation 10 minutes a 2600 rpm a 4°C
Remise en suspension du surnageant
dans 5 mL de tampon d’homogénéisation.

!
Centrifugation 5 minutes a 2600 rpm a 4°C

!
Remise en suspension du surnageant
dans 4,6 mL de tampon d’homogénéisation
l
Ajouter 300ul de SDS a 10% et chauffage des échantillons
au bain-marie a 37°C pendant 10 minutes

}

Digestion a la RNAse I11A (200 pl) et & lade RNase T1 (10 pl)
et chauffage des échantillons au bain-marie 30 minutes a 37°C
}

Digestion a la protéinase K (70ul)
et chauffage des échantillons au bain-marie 30 minutes a 37°C

Extraction de I’ADN avec 5 mL de mélange a|lcool isoamylique/chloroforme (Sevag)
sous agitation pendant 30 secondes

!

Centrifugation 3000 rpm pendant 10 minutes sans frein a température ambiante

!

Précipation des protéines avec 0,311 fois de NaCl 6M le volume mesuré de surnageant

!

Centrifugation a 3000 rpm 10 minutes a température ambiante

!

Récupération de la phase aqueuse et précipitation de I’ADN avec de I’éthanol absolu
l
Remise en suspension de I’ADN dans le tampon de solubilisation
(Tris HCI 10 mM, pH a 7,3) (250p1-300pl).
1
Dosage de la solution d’ADN par spectrophotométrie UV a 260, 280, et 230 nm
1,8<260/280<2, 260/230 ~2
}

Staockage a —80°C sous azote avant analyse

Figure 23 : Protocole d’extraction d’ADN

73




Matériels et méthodes

Analyse des bases en chromatographie liquide haute pression (CLHP)

La séparation des bases de I’ADN est effectuée par chromatographie de partage. Nous avons utilisé
une pompe HPLC Beckman équipée d’une précolonne « Uptisphere » (ODB,
250mmx4,6mmx5um, Interchrom). La phase mobile (10 mM acide citrique, 25 mM acétate de
sodium, 30 mM NaOH, 10 mM acide acétique, pH 5,3, 10% méthanol) circule en mode isocratique
avec un débit de 0,8 mL/min.

La détection des bases normales est effectuée a I’aide d’un détecteur UV réglé a 254 nm, la
détection des bases oxydées est effectuée par un détecteur électrochimique avec une sensibilité de
0,5 nA/V et un potentiel d’oxydation de 650 mV.

Pour connaitre les temps de rétention et effectuer les gammes étalons, il faut injecter des quantités
connues de désoxyguanosine normales et de 8-oxodG pures (environ de 5 a 30 nmoles pour les
bases normales en UV et de 5 & 500 fmoles pour la 8-o0xodG en électrochimie).

Les échantillons sont maintenus a une température de 6°C dans un injecteur automatique. 100 pl
sont injectés. Il n’est cependant pas nécessaire de connaitre la quantité exacte d’ADN injecté ; le
taux de 8-oxodG est exprimé par rapport a la quantité de 2’-désoxyguanosine (nombre de bases
oxydées pour 10° bases normales). Pour cela, il sera procédé & une double détection en série
(spectrophotométrique et électrochimique) a la sortie de la colonne afin de quantifier
respectivement le nucléoside normal (dG) et le nucléoside modifié (8-oxodG). La quantification
s’effectue par le passage d’une gamme de 8-oxodG et de dG pour lesquelles la hauteur ou I’aire
sous les pics (logiciel Gold Nouveau - Beckman) est mesurée.
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I11.A.1.2 Test du désassemblage de I’ADN (DNA unwinding)

Cette technique provient de [I’Institut d’Ecologie — Section Ecotoxicologie de
I’Université Technique de Berlin (Pr. P.D. Hansen).

Ce test de génotoxicité permet de mesurer les taux de désassemblage de I’ADN
(rapport des concentrations en simples et doubles brins). Lors d’une exposition a un
xénobiotique provoquant des dommages a I’ADN, la cellule va effectuer des réparations pour
sauvegarder son intégrité. Ces réparations font intervenir divers types d’enzymes. Ces
enzymes ont besoin d’avoir acces aux bases lésées, pour cela I’ADN va subir un
désenroulement, puis un désappariement des deux brins d’ADN.

Ce test (Figure 24) part du principe que, plus il y a de réparations nécessaires, plus I’ADN
sera déroulé et désassemblé et donc les quantités d’ADN simple-brin seront plus importantes
que chez un organisme sain (témoin). L addition d’un marqueur de fluorescence s’intercalant
entre les bases permettra de déterminer au lecteur microplaque le ratio ADN simple-
brin/ADN double-brin. En connaissant le rapport pour les organismes exposés et non-exposes,
on peut calculer le nombre relatif moyen de lésions a I’ADN dues aux expositions par unité
désassemblée (c’est-a-dire la distance moyenne entre les points de désassemblage de I’ADN).

Toutes les étapes sont menées en gardant les échantillons dans la glace (contréle strict de la
température).

Broyage des tissus frais dans 5 volumes de tampon d’homogénéisation
114 mM de Tris HCI, 77 mM de NaCl, pH 8,53 a 23 °C

v N
Récupération de 0,2 mL pour lyser I’ADN avec Récupération de 0,2 mL
0,5 mL de tampon de lyse pour effectuer le blanc
(150 mM de NaOH, 50 mM de Na;HPO,4, 1 M NacCl)
1

Arrét de la lyse aprés 5, 10, 15, 20, 30, 40 minutes avec ajout de
0,5 mL de solution de neutralisation (180 mM de HCI, 5mg/L de rouge phénol)
et 0,5 mL de solution de SDS 0,5%
l
Séparation de I’ADN simple et double brin par I’ajout
de 0,2 mL par tube d’hydroxyapatite

Elution de I’ADN double brin avec du tampon d’élution
(tampon phosphate125 mM + 20% formamide)
!
Lavage de la solution avec du tampon de lavage
tampon phosphate 10 mM + 20 % formamide

Elution de I’ADN simple brin avec du tampon d’élution
tampon phosphate 500 mM + 20% formamide
!
Détermination des taux d’ADN simple/double brin en microplaque
avec de la bisbenzimide (excitation 360 nm, émission 450 nm)

Figure 24 : Protocole de séparation de I’ADN simple/double brin
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Les résultats des mesures en fluorescence donnent le rapport F :
ADNdb

~ ADNsb + ADN db

ou ADN db est la fluorescence mesurées dans les puits contenant I’ADN double-brin et ADN
sb celle de I’ADN simple-brin.
Pour rechercher une différence par rapport au témoin, on utilise la formule :

—logF

échantillon

- |Og I:témoin
Le logarithme négatif de F [-log F] est proportionnel au nombre de point de désassemblage de
I’ADN et donc son degré de fragmentation. On considére qu’il y a un effet génotoxique pour
p>1,6.
Il est donc indispensable de connaitre le taux de base d’ADN simple-brin naturellement
présent.

7



Matériels et méthodes

I11.A.2 Immunotoxicité

L’ immunotoxicité est évaluée par la mesure de I’activité de phagocytose des hémocytes. Deux
techniques de dosages de cette activité ont été appliquées. Elles ont été toutes deux utilisées
dans le programme européen BEEP. L’une par le Laboratoire d’Etudes de I’Environnement
Marin (LEMAR) de I’Université de Bretagne Occidentale, Brest (M.Auffret), faisant appel a
des microbilles de latex (YG 2 um), et l'autre, par I’Institut d’Ecologie — Section
Ecotoxicologie de I’Université Technique de Berlin (Pr. P.D. Hansen), employant des levures
(Saccharomyces cerevisiae) marquées a la fluorescéine isothiocyanate (FITC).

Prélevement de I’hémolymphe

L’hémolymphe est prélevée, par un trou pratique entre les 2 valves,
dans le muscle adducteur postérieur a I’aide d’une aiguille de 26-G
montée sur une seringue de 1 mL.

L’hémolymphe est ensuite déposée dans un tube eppendorf de 1,5 mL
dans la glace, avant utilisation. A cette étape, il est important de
veérifier I’osmolarité de I’hémolymphe (100 pl) prélevée pour ajuster les solutions utilisées par
la suite. 100ul d’hémolymphe sont déposés dans chaque puits de la microplaque.

Les hémocytes prélevés sont alors comptés afin de determiner une quantité maximale et
minimale retirée lors des prélevements, on obtient entre 357 000 et 1 755 000 cellules par
millilitres (Blaise, et al., 2002b).

Afin de permettre aux hémocytes d’adhérer a la paroi, le temps optimum d’incubation a été
déterminé a 90 minutes.

Ensuite, le surnageant est enleve est remplacé par les solutions contenant les microbilles de
latex ou les levures.

L’osmolarité de I’hnémolymphe a été contrdlée a I’aide un osmomeétre a pression de vapeur
Wiescor et/ou un osmomeétre a point de congélation Roebling afin que les milieux
d’incubation soient isoosmotiques. L’osmolarité mesurée est de 59 + 5 mOsm (moyenne sur
20 animaux) (par comparaison, un tampon phosphate 0,1 M pH=7,3 se situe a 224 mOsm).
Elle correspond a celle retrouvée chez d’autres bivalves d’eau douce tel que Lampsilis terestre
(Jordan & Deaton, 1999).
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111.A.2.1 Technique avec les microbilles de latex

Solutions

Milieu d’incubation des hémocytes (MIH) :
Ce milieu a été adapte pour avoir une osmolarité proche de celle de I’hémolymphe.

tampon Tris.HCI 16 mM pH 7.6
D-glucose 1,6 mM

CaCl, 2,9 mM

MgCl, 54 mM

Albumine 2 mg/mL

Suspension stock de microbilles : microsphéres fluoresbrite YellowGreen 2um de diametre -
Polyscience Europe (098447-5). Homogénéiser la suspension stock et en déterminer la
concentration en billes (estimée a 5,86.10° billes/ul par comptage avec une cellule de
Malassez)

Suspension de travail de microbilles : déposer 21 ul de suspension stock de microbilles dans
2 mL de milieu d’incubation des hémocytes (MIH) (60.10° billes/mL). Conserver a
I’obscurite.

Mesure de I’activité de phagocytose

100ul de suspension de travail (6.10° billes/puits) sont déposés dans les puits contenant les
hémocytes.

Les microplaques sont placées pendant 90 min a I’obscurité a 20°C (incubateur).

Apres une aspiration légere du surnageant, 50ul de trypsine (2mg/mL de MIH) sont ajoutés
par puits pour decoller les hémocytes (5 min a 4°C).

Les hémocytes sont alors fixés avec du paraformaldéhyde 1% (concentration finale dans le
puits) pour permettre leur conservation.

Les puits sont scellés et la microplaque enveloppée dans du papier d’aluminium pour
conserver la fluorescence des microbilles, puis stockée a 4°C (maximum 30 jours).

Les mesures en fluorescence sont effectuees au cytometre en flux (FACScan — Becton
Dickinson Immunochemistry systems) (Figure 25) en détection en FL1. Seules les cellules
ayant phagocyté 3 billes (M1, Figure 27) ou plus sont comptabilisées. 10 000 cellules sont
comptées dans la fenétre M1 pour effectuer les pourcentages des cellules ayant une activité de
phagocytose.

Les mesures ont été effectuées avec le cytometre en flux du Laboratoire de Physique des
Interactions Ondes-Matiere (PIOM) (Pr. A. Vernet) de I’Ecole Nationale Supérieure de
Chimie et Physique de Bordeaux (ENSCPB).

Principe du cytométre en flux

La cytométrie en flux (Figure 25) est une technique qui s’est développée aux Etats-Unis avec
pour objectif initial le dénombrement de cellules en suspension et I’évaluation de leur taille
(Crosland-Taylor, 1953). Elle permet une analyse de chaque cellule au sein d’une population.
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Photomultiplicateurs
(détection de la fluorescenee)™

Suspension cellulaire

Laser aargon
488 nm

Figure 25 : Schéma de représentation du cytometre en flux

Le principe général du fonctionnement est de guider, de maniére hydrodynamique et a vitesse
constante, une suspension de cellules isolées an assurant leur défilement « en file indienne »
vers une zone de détection qui permet la génération de signaux optiques et électriques
caractérisant les cellules. La suspension, composée de cellules ou constituants subcellulaires
(noyaux, chromosomes, mitochondries...), est alignée par une veine liquide sous pression, et
chaque particule est éclairée individuellement par un faisceau laser a I’argon refroidi a I’air
délivrant une excitation a 488nm. Elle émet alors différents signaux optiques recueillis et
analysés simultanéement en temps réel ou difféeré, a raison de 1000 & 2000 particules par
seconde. Les signaux émis correspondant a I’absorption, la diffusion (variable avec la taille ou
certaines propriétés du cytoplasme) sont captés dans 2 directions : face a I’arrivée du laser
(FSC : Forward Scattered) et suivant un angle de 90°C (SSC : Side Scattered), permettant de
trier les cellules selon leur morphologie (Figure 26).

Avec les parametres de granularité, de taille et de fluorescence, on obtient un histogramme de
distribution de la population des hémocytes en fonction du nombre de microsphéres qu’ils ont
phagocytées.

§ nd] ALY

Figure 26 : Distribution des cellules en fonction de leur taille (FSH) et de leur complexité

(granulation) (SSC).
Cette figure montre la présence de 3 sous-populations : A. cellules similaires morphologiquement (hyalinocytes),
B. cellules hétérogénes (granulocytes), C. agrégats ou ensembles hétérogenes de cellules.

Les signaux de fluorescence et de SSC émis par les cellules sont collectés par un systéeme de
lentilles, de filtres de couleur, de miroirs et dévies vers 3 photomultiplicateurs : FL1 pour les
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émissions dans le vert, FL2 pour les émissions dans le jaune/orange et FL3 pour les
émissions dans le rouge). Les signaux sont alors convertis en impulsions électriques,
amplifiées puis analysées et traitées par ordinateur (Figure 27).

Counts

0 80 120 160]|200

2 4

Figure 27 : Analyse cytométrique de I’activité de la phagocytose par les hémocytes des

sphéres fluorescentes.
Les pics représentent la fluorescence du nombre de microsphéres par hémocytes (M1 mesure le pourcentage de
fluorescence émise par les hémocytes ayant 3 microsphéres ou plus).

Pour effectuer les statistiques, un nombre de 10 000 événements a été considéré pour chaque
échantillon. Le comptage des hémocytes s’arréte lorsque 10 000 cellules contenant 3
microspheres fluorescentes ou plus (M1) ont été dénombrées (Figure 27).

I11.A.2.2 Techniqgue avec les levures

Cette technique a été decrite chez le bivalve Mya arenaria (Blaise, et al., 2002b) et a fait
I’objet d’une adaptation pour les organismes d’eau douce (compatibilité des solutions avec
I’osmolarité de I’hémolymphe).

Mesure de I’activité de phagocytose

Une fois que les hémocytes ont adhérés a la microplaque, 100 ul de la solution de levures
(Saccharomyces cerevisiae) marquées a la fluorescéine isothiocynate (FITC 10mg/100 mL)
diluées sont ajoutés (dans une proportion de 10 & 50 levures par hémocyte). Le temps
d’incubation optimum des hémocytes avec les levures est de 90 minutes a 20°C.

Le surnageant est ensuite délicatement retiré et les hémocytes sont rincés deux fois avec le
tampon phosphate (KH,PO,4 2,3 mM, Na,HPO, 3.8 mM, NaCl 8,5 mM, KCI 10 mM, pH
7,52) pour enlever le surplus de levures.

L’action du bleu trypan (100 ul d’une solution a Img/mL), pendant 15 minutes a I’obscurité a
température ambiante, permet d’éliminer (solution quenchante) la fluorescence parasite des
levures n’ayant pas été phagocytées.

Lire au lecteur de microplaque en fluorescence a 485 nm en excitation et 535 nm en émission
(pic du FITC).

Pour déterminer I’indice de phagocytose, les valeurs en fluorescence doivent étre ramenées a
la quantité de cellules présentes par un dosage de protéines.

Indice de phagocytose :
On calcule une unité de fluorescence (RFU) par millilitre d’hémolymphe :

RFU= fluorescence du contrble -Ifluoreécence de I'échantillon %1000y
volume de I'échantillon (ul)

(Le controle étant la solution de 100ul de levures déposées)

81



Matériels et méthodes

On peut alors calculer un indice de phagocytose correspondant a :

unité de fluorescence relative (RFU)

Indice de phagocytose= - — - -
concentration en protéines des hémocytes (par ml d'hémolymphe)

L utilisation de I’une ou I’autre de ces techniques va dépendre de la disponibilité du matériel
(cytomeétre en flux, lecteur de microplaque) et de la quantité d’échantillons a traiter.

Le dosage des protéines s’effectue selon la méthode décrite par Lowry (Lowry, et al., 1951).

I11.A.3 Viabilité cellulaire

Ce test a tout d’abord été utilisé pour la viabilité (Babich & Borenfreund, 1993; Borenfreund
& Babich, 1993), puis adapté pour évaluer la capacité d’endocytose (Gomez-Mendikute, et
al., 2002) et la stabilité lysosomiale (Lowe, et al., 1995a).

Solutions

Solution stock : 20 mg de rouge neutre pour 1 mL d’eau distillée

Solution de travail : 2 pl de solution stock pour 1 mL de MIH (milieu d’incubation des
hémocytes, utilisé pour I’évaluation de la capacité de phagocytose)

Solution de lyse : acide acétique 1%, éthanol 50% dans de I’eau distillée

Une solution stock de rouge neutre est mélangée a du MIH (2 mg/mL). Lorsque les
hémocytes ont adhérés sur les parois de la microplaque (90 minutes), ils sont rincés avec du
PBS et mis a incuber 3 h avec 100 ul de solution de travail de rouge neutre.

La solution de travail est alors délicatement aspirée, et les hémocytes sont rincés avec du MIH
pour enlever le surplus de solution de rouge neutre. 100 pul de solution de lyse sont alors
déposés dans chaque puits et laissés en incubation pendant 15 minutes a 4°C. On effectue une
lecture différentielle au lecteur de microplaques a 540 nm et 690 nm en référence. Les valeurs
sont alors rapportées en pourcentage de celles du témoin.
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I11.A.4 Reprotoxicité

111.A.4.1 Détermination des phosphoprotéines - VTG-like : dosage des phosphates labiles en
milieu alcalin

La mesure de VTG plus spécifique par ELISA (Enzyme Linked Immunosorbant Assay), est
couramment utilisée chez le poisson (Hansen, et al., 1998 ; Ostrander & Rotchell, 2003) car
cette protéine est bien connue et les anticorps anti-VTG sont spécifiques. Or, chez les
invertébrés, les anticorps ne sont pas disponibles car la protéine est différente (et n’est pas du
tout caractérisée chez C. fluminea). Il a donc fallu donc effectuer un dosage indirect.

La vitellogénine (VTG), glycolipophosphoprotéine liant le calcium, est synthétisée par
I’ensemble des vertébrés ovipares femelles au cours du cycle de reproduction. Produite au
niveau du foie, elle est secrétée dans la circulation sanguine et transportée jusqu’aux ovaires
ou elle s’accumule dans les ovocytes en croissance (vitellogenése). Cette protéine est le
précurseur des réserves vitellines de I’ceuf nécessaire au développement du futur embryon.
Chez les invertébres, il existe une protéine s’y apparentant : la vitellogénine-like (Blaise, et
al., 1999). Chez la moule (Mytilus edulis), la protéine de la vitellogénine a récemment été
clonée (Puinean & Rotchell, 2004). L’induction de cette protéine par le 17p3-cestradiol, via les
récepteurs cestrogéniques, (Figure 21 p.61) peut étre évaluée en mesurant la concentration de
résidus phosphates des protéines (Gagné & Blaise, 2000). La méthodologie (Figure 28) est
basée sur le principe que la vitellogénine-like (VTG-like), complexe de lipophosphoprotéines,
peut facilement étre extraite par I’éther. Les phosphates se retrouvent alors dans la phase
organique et sont libérés par une hydrolyse avec du NaOH. Les niveaux de phosphates libres
dans la phase aqueuse de la solution de NaOH sont déterminés par le test au
phosphomolybdate (Stanton, 1968). La concentration en phosphate est alors normalisée en
fonction de la concentration en protéine de I’échantillon.
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Broyage des branchies ou des masses viscerales
au potter 200 mg de tissu pour 2 mL de tampon (Tris 25 mM pH=7,5)

l
Centrifugation a 10 000g pendant 10 minutes a 2°C

l
Premiere extraction des phosphates par
I’ajout de 1 mL de tert-butylmethylether au surnageant

l
Centrifugation a 10 000g pendant 5 minutes & 2°C

!

Récupération de la phase organique

Deuxiéme extraction des phosphates par
I’ajout de 1 mL de tert-butylmethylether a la phase aqueuse

l
Centrifugation a 10 000g pendant 5 minutes a 2°C

!

Regroupement des phases organiques

Solubilisation des phosphate
ajout 0,5 mL de NaOH 1M
l

Incubation 30 minutes a 95°C

!
Neutralisation avec 0,5 mL de H,SO, 0,5M

Figure 28 : Protocole d’extraction des phosphates labiles en milieu alcalin

Pour la révélation de la couleur, 0,2 mL acide ascorbique (10 g/100 mL) et 0,3 mL de solution
de molybdate sont ajouter a chaque échantillon.

La lecture se fait, aprés 10 minutes, au spectrophotomeétre a 880nm

La quantité de phosphates présents est déterminée par une gamme de référence de phosphates
et le dosage des protéines est effectué selon la méthode décrite par Lowry (Lowry, et al.,
1951).
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I11.A.4.2 Histologie des gonades

L’histologie des gonades a permis de montrer les effets sur les gonades de composés toxiques
(Aarab, 2004). Les coupes et les colorations ont été effectuées au sein du Laboratoire de
Biologie Cellulaire et d’Histologie de I’Université du Pays Basque a Bilbao (Pr. M.P.
Cajaraville) a I’aide d’un automate de coloration (histokinette) permettant traiter
simulténament un grand nombre d’échantillons.

L histologie doit permettre la reconnaissance des différents tissus. Pour cela la coloration doit
présenter des teintes suffisamment tranchées pour que les différents organes, ou partie d’un
organe, apparaissent nettement des les plus faibles grossissements du microscope. Plusieurs
étapes sont nécessaires pour y arriver.

La fixation permet la conservation des structures. Le fragment tissulaire est immergé dans un
liquide fixateur immédiatement apres son prélévement.

Pré-inclusion : Le fragment prélevé est inclus dans un composé hydrophobe. Il doit d’abord
subir une déshydratation par immersion dans des bains d’alcool de degré croissant.
L’inclusion permet la réalisation de coupes fines et réguliéres. Le milieu d’inclusion utilisé
est la paraffine. Elle est coulée dans un moule contenant le fragment d’échantillon. Apreés
refroidissement, le bloc peut étre découpé.

Les coupes d’une épaisseur de 4um sont effectuées a I’aide d’un microtome. Le ruban obtenu
lors de la coupe est récupéré puis déposé sur de I’eau maintenue a 40°C afin qu’il puisse se
dérouler compléetement et permettre sa récupération sur lame de verre.

Les colorations effectuées aprés déparaffinage des coupes (bains d’alcool de degré
décroissant) utilisent deux types de colorants : I’hématoxyline et I’éosine. Elles sont realisees
sur des lames afin de permettre la mise en évidence des différentes structures.

L utilisation d’une résine synthetique, dont I’indice de réfraction est voisin de celui du verre,
permet la conservation des coupes.

85



Matériels et méthodes

I11.A.5 Effets généraux

111.A.5.1 Réponses lysosomiales

Ces travaux ont été réalisés au Laboratoire de Biologie Cellulaire et d’Histologie de
I’Université du Pays Basque a Bilbao (Pr. M.P. Cajaraville).

Préparation des tissus

Cette préparation est utilisée a la fois pour le test de stabilité lysosomiale et la mesure
des changements structuraux des lysosomes.

Les masses viscérales de C. fluminea une fois disséquées (5 individus par condition
experimentale), sont plongées pendant 45 secondes dans du n-hexane refroidi a -70°C. Les
tissus sont conservés a -80°C.

Les masses viscérales sont maintenues sur un portoir en aluminium avec du liquide
d’enrobage Jung’s Tissue Freezing Medium (Jung-Leica). Les coupes sont effectuées a I’aide
d’un cryotostat (MICROM HM 500M) a -20°C a une epaisseur de 8 um pour les changements
structuraux des lysosomes ou de 10 um pour la stabilité lysosomiale. Les sections sont ensuite
transférées sur des lames d’observation (Superfrost).

Les lames sont ensuite stockées a -40°C jusqu’a la coloration.
Avant de procéder aux colorations, les lames sont réchauffées graduellement 30 minutes au
réfrigérateur a 4°C puis 10 minutes a température ambiante.

Lors de I’analyse des tissus sous microscope, il est important de bien différencier les
tissus digestifs, des tissus reproducteurs (en particuliers les ovocytes) afin d’éviter les
confusions ; les mesures s’effectuant dans les cellules de I’épithélium des tubules digestifs.

I11.A.5.1.a Changements structuraux des lysosomes

Lors de I’exposition a des xénobiotiques, la structure et les fonctions des lysosomes vont étre
altérées soit par une surcharge des capacités de stockage des lysosomes (Sternlieb &
Goldfisher, 1976) soit a cause des dommages causés par les espéces réactives de I’oxygene
génerées par les xenobiotiques (Winston, et al., 1991). Ces altérations peuvent entrainer des
diminutions significatives de la stabilité de la membrane, ou des augmentions de la taille des
lysosomes (Cajaraville, et al., 1989; Marigobmez, et al., 1989b; Etxeberria, et al., 1994)
(Tableau 6).

L’évaluation des changements structuraux des lysosomes requiert leur visualisation. Comme
toute technique histochimique, une coloration est nécessaire. Le substrat que nous avons
employé pour la coloration offre un excellent contraste entre les lysosomes et le cytoplasme
des cellules, autorisant I’analyse d’image assistée par ordinateur pour la quantification. La
méthode fait appel aux principes de la stéréologie.
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Organisme Polluant Temps d’exposition Variations des parameétres stéréologiques Référence
(jours) Vv Sv SIV Nv
inciali 21 - 2 2 Cajaraville, et al., 1991
M. galloprovincialis Ural WAE - ( jaravi )
(ovocytes) 21-49-91 —-N-N SN - 2NN VA (Cajaraville, et al., 1995a)
- 21 - — 2 - (Cajaraville, et al., 1991)
M. galloprovincialis Maya WAF
gatiop ¥ 21-49-91 o7 N-—- 2NN e (Cajaraville, et al., 1995a)
L . 21 ns 7 ns 2 (Cajaraville, et al., 1991)
M. galloprovincialis Lubrifiant S
gaflop 21-49-91 ~ NN P NN (Cajaraville, et al., 1995a)
Cuivre 6-20-27-41 7 7 Y 2
L . 6 7 7 N —
M. galloprovincialis Cadmium .
(cellules digestives) 20-27-41 7 7 > 2 (Etxeberria, et al., 1994)
Zinc 6-27-41 7 2 N 2
20 7 7 - 2
M. edulis Pétrole brut Mer du Nord 103 7 7 NS ~ (Lowe, et al., 1981)
L. littorea 1-naphtol 4 7 — N - (Cajaraville, et al., 1989)
L. littorea Cadmium 4-12-20-28 - \ —-N-N-N NeN-N-N (Marigémez, et al., 1989a)
DEHP Inj. 1-7 --7 --7 --— --—
DEHP exp. 1-7-21 Ty VY I B
WAF Inj. 1-7 7o - —--— -
M. galloprovincialis WAF exp. 1-7-21 =N = -7 -7 -/ (Marigomez &258‘3?’/;’33/'\/'"300”"’"
BaP inj. 1-7 7 - .- N - — N
BaP exp. 1-7-21 --7-> -- > N N2 N
Acétone inj. 1-7 - - - - - - - -
Acétone exp 1-7-21 = - NN =N -\ o = -
Dreissena polymorpha Cadmium 7-21 r-2 r-2 N r-2 (Giamberini & Cajaraville, 2005)

Tableau 6 : Variations des parametres stéréologiques lysosomiaux chez diverses espéces de bivalves avec I’augmentation de la concentration du

polluant considéré.

Les fleches indiquent une augmentation, diminution ou pas de changement des parameétres (ns : non significatif) de la densité volumique (\Vv), surfacique (Sv), de la taille

(S/V) et du nombre (Nv) des lysosomes.
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La stéréologie

Le terme de stéréologie a été utilisé pour la premiére fois en 1962 lors du premier meeting de la
Société Internationale de Stéréologie (the International Stereological Society, ISS). Cette science est
la partie des mathématiques qui s'attache a quantifier des structures tri-dimensionelles (3-D)
(nombre, taille, volume) a partir de données quantitatives issues de coupes bi-dimensionelles (2-D)
(Baddeley, 1993).

Il existe une classification simple des conventions de notation et des classifications concernant les
parameétres stéréologiques les plus couramment utilisées :

- les données primaires ou parametres 2-D : obtenues sur des coupes et classiqguement estimées en
stéréologie par superposition de grilles transparentes sur l'image ou d'autres types de sondes
(estimation du nombre, des surfaces, des longueurs des objets d'intérét)

- les données intermédiaires ou densités 2-D des profils sur coupes: densité surfacique 2-D ou
densité numerique 2-D. En général, la mesure effectuée au niveau précédent est divisée par une
surface ou une longueur de référence.

- les données secondaires ou densités de structure 3-D: densité volumique, densité numerique 3-D,...
(par unité de volume),

- les données tertiaires ou paramétres de structure 3-D: volume moyen d'un type de structure,
nombre d'objets dans un espace de référence,...

Les données secondaires permettent de comparer des concentrations morphologiques du composant
a quantifier, alors que les données tertiaires sont plus satisfaisantes pour étudier ces objets dans un
espace de référence donné, car celui-ci peut varier de taille (Mayhew & White, 1980; Bolender,
1992). Par exemple, dans notre cas, le volume des organites étudiés peut varier en fonction de la
condition expérimentale.

Pour les régles de base concernant la notation des parameétres stéréologiques, I'espace de référence
majeur est le cytoplasme de la cellule digestive.

Cette approche releve de la stéréologie classique que Il'on oppose aux methodes
« assumption-free » ou « design-based » qui ne requiérent aucune supposition sur la forme ou la
distribution de taille des objets. Ces méthodes sont toutes plus ou moins dérivées d'un principe de
quantification nommé Disector apparu en 1984 (Sterio, 1984) basé sur le comptage des objets
d'intérét sur des coupes sériees. Ainsi, les estimateurs de la densité numérique et du nombre d'objets
sont non biaisés et indépendants de la forme de ces objets. Diverses méthodes dérivées de cette
technique ont été publiées par la suite (Cruz-Orive, 1987; Gundersen, 1988; Gundersen, et al.,
1988; Pakkenberg & Gundersen, 1988).

Une surestimation peut étre due a des problémes systématiques ou de biais d’observations.
Par exemple une incapacité a séparer le dessus du dessous d’une surface peut mener a une
surestimation du volume (effet de Holmes). Ainsi, une image observée sous microscope possede
une certaine profondeur, en relation avec I’épaisseur de la coupe. Si on considere un objet inclus
dans une matrice (Figure 29), I’épaisseur des coupes (t) influe sur la quantification des particules
(autant en terme de volume que de nombre) ; il peut y avoir confusion entre une particule
sectionnée et une particule entiére se trouvant sur un autre plan. Lorsque I’épaisseur de la coupe est
inférieure a la taille des particules, cela réduit les difficultés.
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Figure 29 : Epaisseur de coupes dans une matrice avec des particules incluses

Un facteur de correction peut étre introduit dans les équations pour éviter I'effet de Holmes dd a
I'épaisseur des coupes (t) (Weibel, 1979; Bondok & Sansone, 1984). En regle générale, I'effet de
Holmes peut étre ignoré si la taille de I'objet a dénombrer est nettement supérieure a t (Weibel, et
al., 1969; Weibel, 1979).

Le programme d’analyse d’image utilisé dans ces travaux va calculer 4 parametres stéréologiques :

» Densité volumique - Principe de Delesse (1847) (Weibel, 1979)

Ce principe précise que la densité volumique (VVv) de divers composants d’un solide peut étre
estimée par des mesures, sur des sections aléatoires, des aires relatives (ou densité surfacique) de
leur profil (Briarty, 1975) et que le rapport entre I’aire occupée par un composant et I’aire du profil
est une estimation de la fraction de volume du composant dans I’objet. Ce principe peut s’exprimer
sous la forme :

W 02

At

Dans notre cas, la densité volumique lysosomiale (V) est le rapport entre le volume occupé par les
lysosomes (V) et le volume du cytoplasme (V) des cellules digestives qui les contiennent :

VV(L’C) = AA(L'C) = AL/AC

V=V c= VL/VC
Unités : Vv = um®/um® = pm (peut également s’exprimer en %)
(avec : A : aire, V : volume, C : cytoplasme, L : lysosome, t : épaisseur de la coupe)

» Densité surfacigue (2-D)
La densité surfacique correspond a la surface d’échange du lysosome avec le cytoplasme.
La densité surfacique lysosomiale (Sv) est le rapport entre la surface occupée par les lysosomes (S,)
et le volume du cytoplasme (V¢) des cellules digestives qui les contiennent.
SV = SV|_ = SL/VC
Unités : Sy/Ve = pm%um3=pm™
(avec : S : surface, V : volume, C : cytoplasme, L : lysosome, t : épaisseur de la coupe)

» Rapport surface/volume
Le rapport surface/volume (S/V) est le rapport entre la surface (S.) et le volume (V) occupés par
les lysosomes.
SIV =S /V,
Unités : Sy/VL pm%pum3=pm™

» Densité numérique (3-D)

La densité numérique lysosomiale (Nv) est le rapport entre le nombre de lysosomes (N.) et le
volume du cytoplasme (V¢) les cellules qui les contiennent :
Nv = N_/V¢
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L’évaluation des changements structuraux des lysosomes est une procédure histochimique
de détermination de I’activité de la B-glucuronidase lysosomiale. Cette coloration permet d’obtenir
un contraste suffisant lors d’une analyse d’image en noir et blanc, entre les lysosomes et le reste de
la cellule.

Cette méthode s’effectue en deux étapes. La premiére (A) est la réaction hydrolytique du naphtol
glucuronide et la seconde (B) est une réaction de couplage qui fait précipiter le naphtol en présence

de sel de diazonium.
Clalucuronide

OH

o]
pH =45 )
A + OH, ——= + glucuronide

Glucuronidase

Naphto_l Naphtol
glucuronide
OH OH
. H=74
B ¢ g o e T o
Sel de

Naphtol diazonium N
N
|
Ar

Coloration

Analyse d’image

Pour la quantification de la structure des lysosomes de la glande digestive, les analyses d’images
ont été réalisées avec le logiciel Biological Measurement System® (Sevisan™, Espagne) au
Laboratoire de Biologie Cellulaire et d’Histologie du Pr. M.P. Cajaraville. L’objectif utilisé permet
un grossissement x1000. Cing mesures par section sont effectuées afin de calculer les 4 parametres
stéréologiques (Lowe, D.M., et al., 1981) décrits précédemment :

Densité volumique lysosomiale (Vv): rapport entre le volume lysosomial et le volume du
cytoplasme de la cellule digestive : Vv=V\, =V /V¢

Densité surfacique lysosomiale (Sv): rapport entre la surface lysosomiale et le volume du
cytoplasme de la cellule digestive : Sv=Sy=S,/V¢

Rpport Surface / Volume (VV/Sv): ce paramétre peut étre considéré comme étant I’inverse de la
taille des lysosomes; plus ce rapport est petit plus la taille des lysosomes est grande:
S/V:SVL:SL/VL

Densité numérique lysosomiale (Nv) : rapport entre le nombre de lysosomes et le volume du
cytoplasme de la cellule digestive : Nv= Ny =N./V¢

Comme on peut I’observer dans le Tableau 6, de maniere générale, sous des conditions de stress, les
lysosomes deviennent plus larges (reflété par une augmentation de Vv et Sv, en parallele a une
augmentation de S/V). Dans certains cas, I’élargissement des lysosomes est accompagné par une
augmentation de leur nombre (Nv) dans le cytoplasme, alors que dans d’autres cas, il s’agit d’une
diminution du nombre.

I11.A.5.1.b Stabilité lysosomiale

Ce protocole (UNEP/RAMOGE, 1999) est une procédure cytochimique permettant de déterminer la
stabilité membranaire lysosomiale. Elle est basée sur I‘évaluation de I’activité de la N-acétyl-p3-
hexosaminidase (ou de la phosphatase acide), enzyme lysosomiale. La déstabilisation de la
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membrane des lysosomes est mesurée par I’augmentation de sa perméabilité au substrat (naphtol
AS-Bl N-acétyl-B-glucosaminide) qui va réagir avec un enzyme a I’intérieur des lysosomes
(hexosaminidase ou phosphatase acide) en présence d’un sel de diazonium.

Différents temps de déstabilisation ont été testés : 0, 3, 5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50, 60, 70, 80 et 90
minutes

Interprétation des résultats

Les lames sont observées sous microscope. Les lysosomes ont une couleur rouge-mauve due a la
réactivité du substrat avec la N-acétyl-B-hexosaminidase. Le temps de déstabilisation de la
membrane lysosomiale (LP) pour chaque section correspond a la moyenne des temps d’incubation
dans le tampon acide qui produit la réactivité de coloration maximale.

Les LP des échantillons des diverses conditions expérimentales sont ensuite comparés aux témoins
afin de déterminer un gradient dans la toxicité. Une réduction des valeurs de LP le long d’un
gradient de contamination attendu indique un stress cellulaire di aux effets des contaminants sur les
lysosomes.
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I11.A.5.2 Les indices de condition

L’indice de condition est le rapport du poids de chair sur le volume interne de la coquille, et
représente le premier indicateur du taux de remplissage de la coquille par les tissus mous. Cet indice
est généralement utilisé pour évaluer les variations saisonnieres des réserves nutritives ou de la
qualité des tissus, aussi bien que pour suivre les effets délétéres de divers contaminants et/ou
maladies (Crosby & Gale, 1990) et est recommandeé dans [I’industrie d’élevage des
moules (Hickman & Illingworth, 1980) :

poids des tissus mous (g.)

=— - > x100
poids total (g.) - poids coquille (g.)

Si ce calcul renseigne peu sur I’état physiologique global de I’animal, il permet par contre de
quantifier de maniere fiable tout changement de poids des individus et de comparer des échantillons
entre eux ou de suivre leur évolution dans le temps.

Nous avons utilisé cet indice pour effectuer les comparaisons entre les différentes conditions
d’exposition, mais il existe d’autres méthodes pour calculer les indices de condition :

Ce calcul est dérivé de méthodes déja utilisées auparavant (Baird, 1958; Hickman & Illingworth,
1980) :

B volume du corps mou (ml.)
volume de la cavité de la coquille (ml.)

ou le volume de la cavité de la coquille étant représenté par le volume de I’animal vivant, moins le
volume de la coquille. Cet indice de condition, pour les poids frais, peut étre adapté pour les poids
secs, en remplacgant le volume du corps mou par le poids sec du corps mou.

Il existe également un autre indice recommandé par I’ Association Frangaise pour la Standardisation
(AFNOR, Norme Francaise NF V45056, septembre 1985), calculé de la fagon suivante:
IC— poids du corps mou (g.)

taille (cm.)

dont une variante est donnée pour les poids secs (Makel& & Oikari, 1995) :

Co poids sec du corps mou (g.)
taille (cm.)

Un autre indice utilisant la taille de moules a aussi été utilisé pour pallier les erreurs induites par les
fluctuations de tailles moyennes (Amiard, et al., 1998; Romeo, et al., 2003). Ils sont calculés de la
fagon suivante:

IC = poids du corps mou (g.)
poids total (g.)

=x100

D’autres études ont préeféré utiliser les matériaux secs de la dreisséne et de la moule bleue (Walne &
Mann, 1975; Mersch, et al., 1996; Mersch & Beauvais, 1997; Nesto, et al., 2004) :
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__poids sec du corps mou (mg.)
poids sec de la coquille (g.)

IC

avec I’équivalent pour les poids frais (Mann & Glomb, 1978; Duqguesne, et al., 2004) :
poids corps mou (g.)

- poids de la coquille (g.)

L’indice de condition et relevé sur 15 animaux par condition expérimentale.
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111.B Conditions expérimentales

Ces travaux font partie intégrante d’une plus vaste étude menée en mésocosme.

Une étude des différents marqueurs sélectionnés a d’abord été réalisée en laboratoire afin
d’optimiser les conditions d’utilisation et permettre leur développement afin de pouvoir ensuite les
appliquer et les valider en conditions semi-contr6lées (mésocomes).

Collecte des animaux

Pour toutes les expérimentations, les individus de C. fluminea ont été prélevés dans le lac de
Cazaux-Sanguinet (sauf pour I’expérimentation n°1 ou les animaux ont été prélevés dans I’Isle au
lieu-dit Bénévent en Dordogne),. Ce lac est connu pour la trés bonne qualité de ses eaux, les
dosages de HAP, PCB, pesticides et métaux ont confirmé un trés faible niveau de contamination
(données DIREN).

111.B.1 Développement en conditions contrélées

111.B.1.1 Expérimentation n°1 préliminaire — exposition in vitro d’hémocytes de C. fluminea au
cadmium

Cette expérimentation est une étape préliminaire avant les expérimentations en aquariums pour
I’application du test de I’activité de phagocytose des hémocytes.

Les matériels et méthodes de cette expérimentation sont reportés dans I’article 1.

Les hémocytes, une fois retirés des individus, sont exposés in vitro a des concentrations croissantes
de cadmium (CdCl,) : 0,5, 1, 10, 50, 100, 200, 300, 500, 1000, 1500 et 2000 uM pendant 24 heures
a 20°C. L’activité de phagocytose (technique employant les levures) des hémocytes est mesurée en
parallele a I’observation des atteintes du cytosquelette (filaments d’actines et microtubules) en
immuno-histochimie.

111.B.1.2 Expérimentation n°2 — exposition de C. fluminea au cadmium

Les matériels et méthodes de cette expérimentation sont reportés dans I’article 2.

Les animaux sont mis en stabulation 8 jours avant le début le début des expérimentations dans des
aquariums de 20 L. avec de I’eau aéree et déchlorée.

IIs ont ensuite été transférés dans des aquariums, saturés 1 semaine auparavant au cadmium, afin de
minimiser les phénomenes d’adsorption sur les parois.

Les animaux sont exposés a des concentrations croissantes de cadmium 0, 3, 10, 21,5, 46,4 et 100
ng/L pendant 30 jours et sont prélevés aprés 7, 15 et 30 jours d’exposition pour la mesure des
différents parametres.

L’eau des aquariums est renouvelée tous les 2 jours afin de garder une concentration de cadmium
constante dans les aquariums.

Mesure des marqueurs

En génotoxicité, les taux d’oxydation de I’ADN ont été eévalués par la quantification des taux de 8-
oxodG par rapport a la base normale. Les taux de désassemblage de I’ADN ont été éstimés avec le
test du DNA unwinding.
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En immunotoxicité, I’activité de phagocytose des hémocytes a été déterminée avec la technique
utilisant des microbilles en latex (cytometre en flux). Les mesures ont été effectuées sur 6 animaux
(4 mesures par animal) pour chaque condition expérimentale. Une comparaison de I’activité de
phagocytose avec les deux techniques (avec microbilles et avec levures) a été réalisée pour le
dernier temps de prélevement (30 jours).

L’ évaluation des paramétres généraux de stress a été effectuée par la mesure de la réponse des
lysosomes avec les tests de stabilité lysosomiale (avec I’hexosaminidase et la phosphatase acide) et
de changements structuraux des lysosomes.

111.B.1.3 Expérimentation n°3 — exposition de C. fluminea au tributyl-étain et au 17B-cestradiol

Les matériels et méthodes de cette expérimentation sont reportés dans I’article 3.

Pour avoir un contrdle sur I’ensemble des contaminations, I’eau utilisée est de I’eau ISO (ISO 7346
pour Brachydanio rerio). Les animaux sont mis en stabulation dans I’eau 1ISO pendant 48 h. avant
I’exposition a trois concentrations de TBT (50, 250 et 500 ng/L) et a trois concentrations de 17p-
cestradiol (20, 200, 2000 ng/L) pendant 30 jours. L’eau des aquariums est changée quotidiennement
et les différentes concentrations de TBT et de 173-cestradiol sont injectées avec la méme quantité de
solvant porteur (méthanol). Les animaux sont prélevés apres 7, 15 et 30 jours d’exposition pour la
mesure des parametres.

Mesure des marqueurs

En immunotoxicité, I’activité de phagocytose des hémocytes a été déterminée avec la technique
utilisant les levures. Les mesures ont été effectuées sur 6 animaux (avec 4 mesures par animal) pour
chaque condition expérimentale.

En reprotoxicité, la formation de VTG-like a été évaluée avec le dosage des phosphates labiles en
milieu alcalin. Et les possibles modifications sur les gonades dues au TBT et au 17p-cestradiol ont
été appréciees par des coupes histologiques.

L’évaluation des parametres généraux de stress a été effectuée par la mesure des changements
structuraux des lysosomes
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111.B.2 Application et validation en conditions semi-contrdlées (mésocosmes)

111.B.2.1 Acclimatation des animaux

Apreés leur collecte, les animaux sont transportés dans des bidons de 60L remplis d’eau du lac aéree
jusgu’aux mésocosmes (Rivieres Pilotes) (Figure 30). Les animaux sont ensuite transférés dans des
poches ostréicoles (maille de 8 mm.) et mis en stabulation en contact avec I’eau du Gave de Pau
dans I’ouvrage de distribution 1 mois avant le début des expositions aux divers produits.

111.B.2.2 Systéme d’exposition

Les Riviéres Pilotes sont une série de 16 mésocosmes dynamiques paralleles ouverts (Figure 30),
alimentés en eau douce, a Lacq (Pyrénées Atlantiques). Ces mésocosmes sont exposés aux
conditions naturelles.

L’eau provient d’une dérivation provenant d’un barrage sur le Gave de Pau permettant d’alimenter
(200 m3/h) ces mésocosmes par gravité. L’eau est estimée étre de bonne qualité en accord avec les
criteres de I’Agence de I’Eau. Elle n’est ni filtrée, ni traitée. Ceci permet une colonisation des 16
canaux. Chaque canal (mésocosme) mesure 40 metres, 50 cm de large et de profondeur. Pour nos
expérimentations, le volume spécifique de chaque canal est de 4 m®. Le courant atteint la vitesse de
10 cm/s. Le temps de résidence des substances dans un canal est de 10 minutes.

Une pépiniere est installée en amont des 16 mésocosmes et constitue une réserve d’organismes
vivants favorisant la colonisation des canaux. L’eau est parfaitement distribuée dans les 16 canaux
par des déversoirs installés a la méme hauteur, de facon a maintenir un débit identique dans chaque
canal.

Les substances a étudier sont délivrées par des pompes situées dans des cabinets en amont des
canaux. En fonction de la nature des produits injectés, ces pompes peuvent étre simples pour les
produits facilement hydrosolubles ou a cisaillement. Les pompes a cisaillement permettent
I’injection des produits faiblement hydrosolubles a liposolubles sous forme de micro-gouttes afin de
ne pas faire intervenir de solvants porteurs. Le diamétre des filtres a cisaillement a été déterminé
afin que les micro-gouttes aient un temps de résidence maximal dans les canaux.

Les parameétres physico-chimiques (pH, O, température) sont mesurés automatiqguement en fin de
canal par des sondes. L’eau peut étre évacuée de 3 facons différentes : directement dans la riviere,
vers une lagune a macrophytes ou vers la station d’épuration de I’usine de Lacq en fonction des
produits utilisés.
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1
2
3
4
5
6
7

Barrage 8

Compteur d’eau 9

Reégulation du débit 10
Pépiniére d’organismes aquatiques 11
Ouvrage de distribution 12
Déversoirs 13
16 Canaux expérimentaux 14

Coffrets : pompes

Coffrets : capteurs physico-chimiques
Déversoirs avals

Rejets

Lagune a Macrophytes

Rejet vers station d’épuration

Vanne & cisaillement

Figure 30 : Schéma des rivieres artificielles (Rivieres Pilotes, Lacq (64), TOTAL)
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111.B.2.3 Controle des paramétres physico-chimigues et des contaminations

La température, le pH, I’oxygéne dissous, la conductivité et le débit sont mesurés en continu
(toutes les 15 minutes) par des capteurs immergés en permanence, localisés en fin de canal :

- température : intégrée dans les sondes pH et O,

- pH : capteurs et sondes Fisher et Rosemount, sonde pH, modele 399, a électrode de verre,

- oxygene dissous : capteur et sondes Fisher et Rosemount, sonde O2 ampérométrique 499 A DO,
cathode en or et anode en argent,

- conductivité : capteurs et sonde Fisher et Rosemount, sonde a immersion/insertion.

Les mesures des parameéters chimiques: DCO, DBO5, NH4, NO3, PO4, Pt (Laboratoire
département agreé COFRAC) sont effectuées ponctuellement avant I’exposition, apres 7 jours (T7),
15 jours (T15) et 30 jours d’exposition (T30) (données TOTAL).

[11.B.2.4 Exposition

Les expositions durent 30 jours et des prélevements sont effectués apres 7 jours, 15 jours et 30 jours
d’exposition. Pour chaque condition, 50 animaux sont immergés dans des enclos verticaux (¥ de
poche ostréicole, maille de 8 mm.) suspendus au centre du canal, parallelement au courant. Les
enclos sont placés a une distance comprise entre 20 et 40 metres du point d’injection ; distance a
laquelle la substance testée est parfaitement homogénéisée dans I’eau.

Pour les substances solubles dans I’eau, une injection directe a I’amont du canal a été effectuée
grace a des pompes doseuses a membrane (Prominent Gamma), a partir des solutions meres. Pour
les substances liquides non solubles dans I’eau, I’utilisation d’une vanne a cisaillement permet
d’obtenir une émulsion mécanique stable.

Deux types d’expérimentation ont été menés dans les Riviéres Pilotes.
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111.B.2.5 Expérimentation n°4 — exposition au méthacrylathe de méthyle

111.B.2.5.a Contaminations

Les concentrations en méthacrylate de méthyle (Tableau 7) ont été determinées a partir de la NOEC
daphnies (37 mg/L), elle-méme déterminée sur une durée d’exposition de 21 jours (Springborn
Laboratories Inc. (SLI), 1997). La PNEC (0,74 mg/L) est calculée avec un facteur de sécurité de 50
(Intitute for Health and Consumer Protection, 2002).

Concentrations Canal
(mg/L)
0,74 PNEC 1
148 4 NOEC 2
0 Témoin 4
22 30 PNEC 7
0,74 PNEC 8
0 Témoin 10
37 NOEC 11
7 10 PNEC 13
22 30 PNEC 15
0 Témoin 16

Tableau 7 : Concentrations du MAM dans les canaux

Le méthacrylate de méthyle a été injecté a I’aide de vannes a cisaillement malgré sa solubilité (16
g/L a 20°C). En effet, des problémes ont été détectés (remontée du produit en surface) lors de tests
préliminaires.

Les concentrations de méthacrylate de méthyle dans I’eau sont mesurées par un couplage
"HEAD SPACE"/GC/FID avec une limite de détection de 0,3 mg/L.

[11.B.2.5.b Mesures des biomarqueurs

Pour chaque condition, la mortalité est relevée et les animaux survivants sont répartis en différents
lots pour le dosage des biomarqueurs : changements structuraux des lysosomes, activité de la
phagocytose et 8-oxodG. Toutes les dissections sont effectuées sur de la glace.

En immunotoxicité, la méthode choisie pour évaluer la phagocytose est celle utilisant les levures
marquées a la fluorescéine isothiocyanate (FITC). Cette méthode a fait I’objet d’une adaptation au
préparateur automatique d’échantillons (Quadra 96 modéle 320 - TOMTEC) pour une intervention
sur un grand nombre d’échantillons. Pour chaque condition, nous avons récupéré les hémocytes de
6 individus et réalisé 3 mesures d’activité de phagocytose par individu. La viabilité cellulaire a
également été mesurée.

L’ etat géneral est évalué par la mesure des changements structuraux des lysosomes. Les masses
viscérales de 5 individus par condition sont prélevées pour mesurer ces changements.

En génotoxicité, au moins 3 pools de 3 branchies par condition ont éte réalises.

Toutes les dissections sont effectuées sur de la glace et les organes prélevés sont congelés dans de
I’azote liquide, puis stockes a —80°C jusqu’a leur utilisation.
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Pour cette expérimentation ou les animaux sont dans un milieu « naturel », un indice de condition a
été également mesuré.

111.B.2.6 Expérimentation n°5 — exposition a des produits purs et en mélanges

111.B.2.6.a Contaminations

Quatre produits de nature différente ont été choisis pour ces expérimentations :

- un métal lourd : CdCl; (Interchim, Montlugon, France)

- un pesticide organophsophoré : le méthylbladan® (formulation & 40% de méthylparathion dans du
xyléne, Bayer)

- un mélange d’hydrocarbures aromatiques polycycliques (huile anthracénique): coupe claire de
goudron de houille (Chemco, Poissy, France)

- un acide : I’acide monochloracétique écaillé (Atofina n°CAS 79-11-8)

Les concentrations de chaque produit pur utilisé au cours de cette expérimentation ont été
préalablement déterminées grace a des tests écotoxicologiques effectués en laboratoire (Microtox,
tests daphnies et micro algues). A I’issu de la premiere phase d’exposition (produits purs), seules les
doses induisant le premier effet significatif observé sur I’écosystéeme (LOEC) ont été sélectionnées
(Tableau 8).

CdCI2 | Huile anthracénique | Méthyl parathion | Acide monochloracétique
(Cd) (HA) (MB) (AMCA)

5 80 4 1250

Concentration
(ng/L)

Tableau 8 : Concentrations appliquées lors des expérimentations sur les interactions

Le plan de mélange (concgu par la société KSCI : 42 Statistique Industrielle Consulting) est organisé
selon un réseau de Scheffé permettant des comparaisons multiples. Les produits seront testes seuls,
en mélanges binaires et en mélanges ternaires. Il y aura donc 14 combinaisons et 2 témoins

(Tableau 9) :
Produits Canal

HA/AMCA/Cd 1

HA/MB 2

MB/Cd/AMCA 3

HA/AMCA 4

AMCA 5

MB/Cd 6

AMCA/MB 7

HA 8

Cd 9

Témoin 1 10

Cd/HA 11

MB 12

'I:Q/(I;/I f/éijd 5: Tableau 9 : Plan Qes méc:ang(is : organisation des
AMCA/MB/HA 15 contaminants dans les canaux
Témoin 2 16
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Les analyses des produits dans I’eau ont été réalisées spécifiquement, aux mémes temps de
prélevement que les animaux (données TOTAL) :

- cadmium : spectrométrie d’émission a plasma ICPMS (Varian Spectra I1) (limite de détection = 1
ng/L)

- huile anthracénique : HPLC (limite de détection =5 ug/L)

- méthyl paration : HPLC & détection UV (limite de détection = 0,1 pg/L)

- acide monochloracétique : methode EPA 552.2 (limite de détection = 25 ug/L)

Des animaux sont maintenus en place pendant 7 jours apres la fin de la contamination afin d’évaluer
leur capacité de récupération.

101



Matériels et méthodes

[11.B.2.6.b Mesures des biomarqueurs

Pour chaque condition, la mortalité est relevee et les animaux survivants sont répartis en différents
lots pour le dosage des biomarqueurs : indice de condition, changements structuraux des lysosomes,
activité de la phagocytose et 8-oxodG. Toutes les dissections sont effectuées sur de la glace.

Mortalité

La mortalité a été relevée pour chaque condition. Pour les expositions aux mélanges binaires, nous
avons utilisé la formule de Abbott (Levy, et al., 1986) qui permet de déterminer les interactions
entre produits sur la mortalité. Cette formule donne une mortalité théorique pour un mélange ab en
fonction des mortalités observées pour les produits seuls a et b.

Min=a+b-ab
Le rapport de la mortalité théorique (M) sur la mortalité observée (Mqys) nous donne un facteur
d’interaction (FI) qui nous permet de déterminer le type d’interaction :

FI=Mobs/ Mt
FI<1 : antagonisme, FI=1 : additivité, FI>1 : synergie

Activité de phagocytose des hémocytes

Pour chaque condition, I’hémolymphe est prélevee sur 6 animaux, puis répartie dans les puits d’une
microplaque en polystyréne de 96 puits (3 mesures par animal). La méthode de mesure utilisée est
celle qui utilise le cytomeétre en flux. Bien que le traitement des résultats soit plus long, cette
méthode permet le stockage des échantillons, nécessaire dans cette expérimentation.

Réponse des lysosomes - changements structuraux des lysosomes

Pour ce test, 5 masses viscérales sont prélevées par condition expérimentale.
8-o0x0dG

Les branchies de 9 animaux sont prélevées et réparties en 3 lots de 3 paires de branchies. Ces lots
sont ensuite congelés dans de I’azote liquide et conservés a —80°C jusqu’a leur utilisation.

111.B.3 Statistiques

Apres avoir vérifié I’homogeénéité des variances, les différences entre les groupes sont estimés en
effectuant une ANOVA, le test de Tukey a été employé pour comparer les données recueillies pour
les différentes concentrations.

Pour les parametres stéréologiques des changements structuraux des lysosomes, le test
multiparamétrique de Duncan a été utilisé. Les valeurs obtenues pour la densité volumique
lysosomiale (Vv) et la densité numérique lysosomiale (Nv) ont été transformées en logarithme
avant le traitement statistique pour obtenir une distribution normale.

102






Résultats - Discussion

103






Développement en conditions contrblées

IV Résultats - discussion

IV.A Développement en conditions contrdlées

Dans cette partie, les expériences effectuées en conditions contrélées nous ont permis d’adapter les
différents biomarqueurs d’effets choisis chez C. fluminea et de sélectionner ceux pouvant étre le
mieux appliqués lors d’études sur le terrain.
Rappels des biomarqueurs sélectionnés pour le développement et I’application chez C. fluminea :

- génotoxicité : bases oxydées (8-oxodG), DNA unwinding

- immunotoxicité : activité de phagocytose des hémocytes

- reprotoxicité : quantification de la vitellogénine et coupes histologiques des gonades

- marqueurs généraux : réponses lysosomiales, indices de condition et mortalité.
Ces mises au point et sélections sont effectuées a travers diverses expositions, in vitro et en
aguariums, avec un contaminant type, le cadmium, dont les effets sont connus en raison de son
utilisation fréquente lors des tests en écotoxicologie.
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IV.A.1 Expérimentation préliminaire : exposition in vitro

La mesure de I’activité de la phagocytose est un test tres largement appliqué en routine sur divers
organismes tels que les gastéropodes (Prowse & Tait, 1969 ; van der Knaap, et al., 1987), les
bivalves (Hansen, 1992; Pipe, et al., 1995; Mortensen & Glette, 1996; Dyrynda, et al., 1998;
Auffret, et al., 2002), les annélides (Ville, et al., 1997 ; Dhainaut & Scaps, 2001), les crustacés
(Lee, et al.,, 2001; Yamuna, et al.,, 2002), les poissons (Dethloff & Bailey, 1998; Michel &
Hollebeck, 1999), les insectes (Wiesner, et al., 1996; Aaltonen, et al., 2000; Pereira, et al., 2001), et
chez les mammiféres (Ashorn, 1982; Flipo, et al., 1992; Kim & Park, 2002). Il semblait donc
essentiel d’adapter ce test a la palourde asiatique.

Cette premiere évaluation va également permettre la détermination de la toxicité aigué afin
d’apprécier la toxicité du contaminant type testé vis-a-vis des hémocytes.
L’Organisation pour la Coopération et le Développement Economique (OCDE) a donné une
définition des études de toxicologie aigué dans les lignes directrices pour les essais et I’évaluation
des produits chimiques (OCDE, 1981) : « C’est I’effet néfaste qui se produit dans un court laps de
temps, et qui résulte de I’administration d’une simple dose de la substance ou de multiples doses
répétées en 24 heures ». La toxicité aigué d’un produit est étudiée :

- pour déterminer le degré de toxicité de cette substance chimique (relation entre la dose et les

effets défavorables)

- pour comparer sa toxicité par rapport aux substances déja connues

- pour déterminer les effets toxiques spécifiques

- pour fournir des informations sur le mode d’action toxique.
Les hémocytes de bivalves peuvent donc étre utilisés dans I’exposition d’organismes a des
polluants. Les hémocytes et I’hnémolymphe sont responsables du transport des xénobiotiques depuis
I’organe d’entrée (branchies, manteau, glande digestive) vers les reins ou les autres tissus ou auront
lieu la détoxication ou I’accumulation de ces produits.
Les hémocytes sont facilement accessibles et en quantité relativement suffisante dans
I’hémolymphe prélevée dans le sinus du muscle adducteur postérieur des bivalves. Ils peuvent, de
plus, étre conserves in vitro plusieurs heures afin de pouvoir en examiner les propriétés.
Pour pouvoir effectuer une phagocytose, les hémocytes ont besoin de mobiliser leur cytosquelette.
Celui-ci est essentiellement composé de filaments d’actine, de microtubules et de microfilaments
intermédiaires. La formation de I’actine nécessite du calcium, or le cadmium possede un rayon
atomique trés proche de celui-ci (calcium 0,99A et cadmium 0,97A). Le cadmium pourra remplacer
le calcium au sein de la molécule d’actine, sans toutefois en jouer le role, et empécher ainsi le bon
déroulement des étapes de phagocytose.

Les objectifs principaux de cette étape preliminaire étaient la mise au point de la mesure de
I’activité de phagocytose des hémocytes de C. fluminea, puis I’évaluation de I’immunocompétence
en fonction d’un gradient de concentration d’un contaminant type : le cadmium.

Les résultats de I’exposition in vitro des hémocytes au cadmium sont présentés dans I’article n°1
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ARTICLE 1
In vitro exposure to cadmium of haemocytes from the Asian clam Corbicula fluminea (M.)
Olivier Champeau, Germain Mazeres, Jean-Frangois Narbonne

Soumis & Toxicology in Vitro
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In vitro exposure to cadmium of haemocytes from the Asian clam Corbicula fluminea (M.)
Olivier Champeaut & Germain Mazerest, Jean-Frangois Narbonnet*

1 LPTC Toxicologie Biochimique, Université de Bordeaux 1, UMR CNRS 5472, avenue des
facultés, 33405 Talence cedex, France
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Abstract

Haemocytes play an essential role in the internal molluscan defence and xenobiotics, metallics or
organics, may impair this defence capabilities by exerting immunotoxical effects on aquatic
organisms. The aim of this study was to investigate the effects of cadmium on the integrity of the
actin and microtubule cytoskeleton and its repercussion on the phagocytic activity of haemocytes
of the freshwater Asian clam Corbicula fluminea (M.). Haemocytes were exposed 24 h to sublethal
and lethal dose of cadmium ranging from 0.5 to 2000 uM. The lethal concentration (LC50) was
estimated at 195uM. We also observed a significant reduction in phagocytic activity at 100 uM.
The organisation of cytoskeleton was altered in cells treated at 100 uM. F-actin was mainly
distributed as bundles near the nucleus without any organisation. Microtubules were less extensive,
forming a well-defined ring of fluorescence around the nucleus. Moreover at 500 uM, F-actin long
protrusions and shrunk cells were detected, microtubule cytoskeleton was more diffuse around
nucleus. These results indicate that cadmium has relatively specific damaging effects on both F-
actin and microtubules favoring the impairment of the phagocytosis process.

Keywords: freshwater; bivalve; phagocytosis activity; cytoskeleton
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Introduction

Freshwater organisms could be exposed to a wide variety of potentially toxic pollutants.
Bivalve molluscs are often used as biomonitors in the assessment of water quality (Gagné et al.,
2002; Charissou et al., 2004). The Asian clam Corbicula fluminea has been used in several
experiments (Abaychi and Mustafa, 1988; Basseres et al., 2004) due to its filter-feeding activity and
capacity to accumulate contaminants (Inza et al., 1997; Narbonne et al., 1999; Barfield et al., 2001).
Deleterious effects of environmental contaminants may result from direct toxic action on the tissues
or from more subtle alterations in homeostatic mechanisms, such as the immune system (Auffret
and Oubella, 1997). The immune defence of bivalves comprises cell-mediated and humoral
mechanisms in which haemocytes play a key role.

The immune response requires haemocyte activation, induced by the presence of foreign particles.
The activated cells migrate towards these particles and eliminate them by phagocytosis.

Many aspects of cell morphology and function depend on the cytoskeleton. Migration and
phagocytosis involve extracellular matrix proteins, cell-adhesion molecules and cytoskeletal
elements such as actin filaments and microtubules. These elements are implicated in the
maintenance of the steady state distribution of endosomes and lysosomes, as well as in membrane
trafficking between these two organelles (Liu et al., 1997).

In addition, haemocytes are also implicated in wound and shell repair, and are vehicles for
transferring nutrients and oxygen to tissues and removing waste from the body (Cheng, 1981).
Bivalve haemocytes may also be responsible for transporting and/or storing metals. As bivalves
have an open circulatory system, haemocytes are exposed to pollutants such as metals and may
accumulate high levels, mainly in lysosomes (Pauley and Nakatini, 1968; Viarengo, A. et al., 1981,
Moore, 1990; Bordin et al., 1996).

Among the metals that are released into aquatic ecosystems, cadmium is considered to be one of the
most toxic to the biota (Malley, 1996). Cadmium is mainly used in the production of chemical
stabilizers and pigments, in the electroplating industry and is also released as a by-product from
other anthropogenic activities. Cadmium is found in some soil solutions, urban runoff waters,
landfill leachates, polluted river and groundwaters (Von Gunten et al., 1991; Holm et al., 1995). In
the aquatic litterature, cadmium is often considered to have no physiological function. However,
cadmium is far from being inert in cellular processes and tends to be a relatively stable divalent
cation under biological conditions.

Very few data on the immune responses to pollutant are available on freshwater molluscs. The aim
of the present work was to investigate the effect of cadmium on haemocytes viability ant its impact
on the cytoskeleton, actin filaments and microtubules, in relation to phagocytotic activity. In a first
approach, the effects were examined in vitro on haemocytes.

Materials and methods

Reagents and antibodies

Chemicals and materials were obtained from the following sources: MEM and gentamycin were
purchased from Gibco BRL. Cadmium chloride (CdCI2-:2H20) was obtained from Fluka. All other
chemicals were from Sigma Aldrich (Saint Quentin-Falavier, France).

Anti  B-tubulin antibodies were raised in rabbit and were purchased from Santa Cruz
biotechnologies, secondary fluorescein isothiocyanate (FITC)-labelled anti-rabbit antibodies were
from Sigma.

Experimental design
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Animals were collected in the river Isle at Bénévent (Dordogne, France). Haemolymph of 2 groups
of 35 animals was withdrawn from the posterior adductor muscle sinus using a 1 mL syringe fitted
with a 26-gauge needle through a notch on the shell. For phagocytosis and cell viability test, 105
cells were placed in 3 wells for each conditions in a 96 wells polystyrene microplate and for
fluorescence assays, haemocytes were left to attach on glass coverslips in 6 wells microplates.
Haemocytes were then let to attach at 20°C for 90 min. (optimum time of adherence). Supernatants
were then replaced by the culture medium adapted for freshwater molluscs (modified minimum
Eagle’s medium, 50 mOsm, measured with a freezing point osmometer Roebling) supplemented
with 1%. gentamycin or replaced by culture medium containing different concentrations of
cadmium.

Cadmium exposure

Stock solution of cadmium chloride was prepared in nitric acid-rinsed glassware and stored in
polyethylene bottles. Haemocytes were exposed at the concentrations of 0.5, 1, 10, 50, 100, 200,
300, 500, 1000, 1500 and 2000 uM of cadmium for 24 hr at 20°C. After contaminant exposure,
cells were washed once with phosphate buffered saline (PBS) adapted for freshwater molluscs
(KH2,PO4 2.3 mM, Na,HPO, 3.8 mM, NaCl 8.5 mM, KCI 10 mM, pH 7.5). Afterwards, the
different in vitro assays were performed.

Phagocytosis

100 pL of FITC-labelled yeast were added to each well and for a 2 hr. incubation, at room
temperature in the dark, with a ratio yeast/haemocytes of 1/20. Just before fluorescence readings,
wells were washed twice with PBS and 0.1 mg/L of trypan blue was added for quenching during 15
min. at 4°C in the dark (Blaise et al., 2002). Fluorescence was measured at 485 nm excitation and
520 nm emission in a microplate reader (BioTek Synergy HT). Haemocytes washed once with PBS
before protein cells assessment with the Lowry methods (Lowry et al., 1951), by adding NaOH first
for 10 min. to allow cells digestion. Phagocytotic activity is then expressed as inhibition of activity.
Units are given as relative fluorescence units (RFU) per milligram of cell proteins.

Cell viability

Neutral red uptake assay is based on the incorporation of the dye into the lysosomes of living cells
(Babich and Borenfreund, 1993). After 3 hr. incubation to allow uptake of the dye, cells were
centrifuged 10 min. at 1000 rpm and washed twice with PBS. Dye was then extracted from intact
cells with an 1% acetic acid-50 % ethanol (v/v) solution and absorbance was determined at 550 nm
in the microplate reader (BioTek, Synergy HT).

Immunocytochemistry and fluorescence assays

Haemocytes were fixed in paraformaldehyde 4% (v/v) for 15 min., rinsed twice with PBS and then
permeabilized 3 min. using 0,1% (v/v) Triton X-100 in PBS.

Cytoskeletal actin was visualized by phalloidin-FITC. 0.5uM was added to the permeabilized cells
for 45 min. Haemocytes were rinsed twice with PBS before observation. Microtubules were
visualised by immunostaining. 1/100 diluted anti-B-tubulin antibody was added for 3 hr to the
haemocyte preparation which was then rinsed 3 times with PBS (3x15 min). The cells were then
incubated with FITC-labelled anti-rabbit antibodies (1/100) for 90 min. Haemocytes were rinsed
thoroughly with PBS before observation. Coverslips were mounted with 50% of glycerol in PBS.
Slides were observed using epifluorescence microscopy (Olympus BX51).

Statistical analysis
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The statistical significance of the difference between multiple groups was determined using
ANOVA. When F was associated with a probability P<0.05, intergroups comparisons were
conducted using Tukey test. Unless indicated, all data were expressed as means * standard
deviation and were representative of an average of 4 replicates. The lethal concentration inducing
50% of mortality in 24 h were computed using a log-normal analysis.

Results

Cell viability

The exposure was carried out on a large scale of cadmium concentrations from 0.5 uM to 2000 uM
and cell viability assay (figure 1) did not exert any significant differences for cells exposed from 0.5
uM to 100 uM compared to control. However, at 200 uM, cell viability was lowered to less than
40% and then decreased until 2000 uM where 90% cells died. The lethal concentration inducing
50% mortality among haemocytes after 24 hrs of exposure to cadmium (LC50-24h) was estimated
to be 195 uM (confidence interval [155:261] P<0.05).

Phagocytosis

The increase of the relative fluorescence unit per milligram of proteins (RFU/mg proteins) observed
tis related to an inhibition of phagocytosis activity (figure 2) as the dose of cadmium increased. This
indicates that the quantity of fluorescent yeasts ingested by haemocytes decreased as the dose of
cadmium increased. The haemocyte phagocytosis activity was clearly and continuously reduced
from 100 to 2000 uM of cadmium. In addition, the first significant decrease in phagocytosis activity
was observed for 100 uM. This concentration was found to be the closest value before the LC50-
24h.

Cytoskeletal responses

The actin stained with FITC-conjugated phalloidin reveals the architecture of haemocyte
microfilaments. In untreated cells (figure 3A) , sheet-like lamellipodia were seen frequently and the
cell shape varied in accordance with the cell mobility. In the lamellipodia, F-actin showed the
normal net-like distribution. Small cytoplasmic prolongations such as filopodia (protrusion involved
in phagocytosis and cell movement) were also observed. Untreated cells demonstrate a general
tendencie to aggregate.

At 100 uM of cadmium (figure 3B) cells presented a general rounded morphology. The actin
cytoskeleton was less developed and desorganised showing mainly clumped bundles near the
nucleus. Filopodia were still present, but lamellipodia were absent.

At 500 uM cadmium (figure 3C), haemocytes were retracted and possessed a few long and thin
filopodia. Additionally staining revealed a diffuse fluorescence within the cells compared to the
well-defined actin fibers.

B-tubulin immunostaining allowed revelation of microtubules within haemocytes. In untreated cells
(figure 4A), the immunofluorescence exhibits a typical microtubule network, i.e. a strong
fluorescence near the nucleus (centrosome) decreasing toward the cell periphery, a pattern typically
found in cultured cells. The microtubules radiate from the perinuclear part where they are more
numerous, toward the cell periphery where they are relatively sparse. Membrane extensions,
lamellipodia, are sustained by microtubules cytoskeleton.

Both at 100 uM and at 500 pM of cadmium, the microtubule cytoskeleton was drastically decreased
representing a ring around the nucleus. This ring, appearing sharper at 100 uM (figure 4B), became
diffused at 500 uM concentration (figure 4C).

A general observation of cells during screening showed less aggregated haemocytes as the dose of
cadmium increased.
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Discussion

Neutral red assay provides a good test to assess cell viability, that can also be used as endocytic
toxicity test (Gomez-Mendikute et al., 2002). Cadmium in freshwater conditions is more
bioavailable in the water column where the major component is Cd2+ whereas in marine
environment cadmium is mainly present as CdCl, (WHO, 1992). This could explain the highest
sensitivity of clam’s haemocytes to cadmium compared to those of Mytilus galloprovincialis. With
the mussel M. galloprovincialis, the LC50-24h was found to be 750 uM when using the neutral red
assay or 400 uM with the XTT assay (Olabarrieta et al., 2001). However, viability obtained with
these concentrations are within the range found in other studies. No significant difference in
haemocyte viability was found for cells cultured in the presence of any metals at concentrations
ranging from 10-9 to 10-5 M with several marine and freshwater molluscs (Sauvé et al., 2002a).
Our results gave approximately the same range from 10-7 to 10-4 M, showing that sensitivity of the
Asian clam haemocytes was equivalent to most of the earlier molluscs assayed.

Phagocytosis is one of the most important immune defence in bivalve molluscs, occurring prior to
the intracellular killing of invasive pathogens. It is important to understand defence mechanisms
that allow these organisms to withstand challenges to their physiological well being. Haemocytes
could be considered as equivalent to the white blood cells of vertebrates, protecting against disease
and other trauma (Chisholm and Smith, 1995; Sullivan et al., 1998; Haug et al., 2002; van de Braak
et al., 2002).

Metals are known to have immunotoxical effects in aquatic organisms (Anderson, 1993; Fugere et
al., 1996; Brousseau et al., 1999; Sauvé et al., 2002b). With the freshwater mussel, Dreissena
polymorpha, the nominal concentration of cadmium inducing 50% of inhibition of the phagocytosis
activity (EC50-18h) was found to be 470 uM (Sauvé et al., 2002a) which is within our two first
values (300 and 500 uM) significantly different from control.

In vitro exposure of haemocytes to cadmium showed a decrease in phagocytosis activity when
concentration are high (Fugere et al., 1996; Sauvé et al., 2002a). However, at low concentration,
cadmium appears to stimulate phagocytotic activities of haemocytes. Enhanced phagocytotic
activity of haemocytes from bivalves exposed in vivo to cadmium has been demonstrated
(Olabarrieta et al., 2001). Nevertheless, this enhancement occurring at low dose, it is generally
considered that any changes in phagocytotic activities, stimulation or depression, can be seen as a
response to pollutant. All haemocytes activities are based on cytoskeletal filaments polymerization
and depolymerization, any perturbation would impair these activities. It has been demonstrated that
the cytoskeleton is an intracellular target of heavy metal contamination (Fagotti et al., 1996;
Olabarrieta et al., 2001; Gomez-Mendikute and Cajaraville, 2003).

Because of its analogy to calcium, cadmium can enter haemocytes through Ca** pathway, and after
several cascade events, leads to an increase in cytosolic Ca?* levels (Verbost et al., 1989). Such
cadmium-induced changes in Ca®* equilibrium are of extreme importance considering the role
played by calcium in regulating assembly and maintenance of actin structure.

With micromolar concentration of Cd®* a shift of the equilibrium between F- and G-actin occurs in
favor of disassembly (Wang et al., 1996). Many studies have demonstrated that cadmium interferes
with the dynamics of actin filaments in various types of cells (DalleDonne et al., 1997; L'Azou et
al., 2002). After 6 hrs of treatment, the effect of cadmium (10 uM) on F-actin of Madin-Darby
Canine Kidney cells resulted in the breakdown of actin filaments. Effect of cadmium on actin was
reversible if cells were returned to culture medium (Mills and Ferm, 1989). In our study we
observed a negative effect of the heavy metal on actin; dense actin aggregations were formed and
were distributed in the cell body (Li et al., 1993). The phalloidin staining proved that the
aforementioned bundles contain actin aggregates indicating actin depolymerization or at least
fragmentation. Similar swellings are described in retraction fibres (Taylor and Robbins, 1963) or
sympathetic neurons (Landis, 1985). In haemocytes exposed to the highest cadmium concentration,
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only filopodia were observed. The difference between lamellipodia and filopodia formation lies in
the type of protein occuring in actin polymerization. On one hand the branching of polymerizing
actin in lamellipodia is made thanks to the ARP2/3, on the other hand filopodia formation occurs
when Ena/VVASP proteins are associated with the ends of filaments at the tips of filopodia, where
actin filaments are bundled. (Small, 1994; Lambrechts et al., 2004). The presence of only filopodia
observed at highest concentrations would suggest that the branching of polymerizing actin could be
altered. As several proteins such as Ena/\VASP, fimbrin and fascin act in the bundling of filopodia
(Lambrechts et al., 2004), some of them might have been perturbated by cadmium in their activity.

Microtubules appear to play multiple roles in immune cells. Reorientation of the

microtubules organizing centre occurs in macrophages during chemotaxis (Nemere et al., 1985).
The formation of actin adhesion structures, termed podosomes, requires the presence of
microtubules (Linder et al., 2000). In control, distribution of microtubles within the cell shows a
normal network pattern whereas this network is lost when cells are exposed to cadmium. It has been
shown that cadmium affects microtubules by activating calmodulin associated with the
cytoskeleton. Cadmium and calcium having very similar ionic radii (0.99A vs 0.97A), this supports
the hypothesis that cadmium acts similarly to calcium in inducing microtubule disassembly (Perrino
and Chou, 1986). An other major aspect is that cadmium is an effective sulfhydryl binding
compound and so is able to reduce the amount of free sulfhydryl groups on tubulin which are
essential for microtubule polymerization (Wallin and Hartley-Asp, 1993). This may be relevant to
the mechanism of Cd-mediated cellular injury. Action of cadmium seems to be widely equivalent
through different species. Exposure of onion cells to 50 uM of CdCl, resulted in profound
disturbance of microtubule organization resulting from severe disassembly of microtubules
evidenced by numerous short microtubule fragments at the cell periphery (Dovgalyuk et al., 2003).
Similar effect were shown in the Swiss 3T3 mouse cells exposed to CdCI2 (Chou, 1989). Such
abnormality of microtubule organization may result from an inappropriate activation on calmodulin
by cadmium ions (Perrino and Chou, 1986). Then, circular fluorescence observed in our experiment
around nucleus might be due to disruption of polymerizing microtubules. Disruption of
microtubules was also observed with other heavy metals. Lead salts showed an inhibitory effect of
assembly of tubulin in a range of 20-60 puM. Mercury(ll) inhibits microtubule assembly at
concentration above 1uM, with a complete inhibition at 10uM (Thier et al., 2003).
As described, a diminution of aggregation phenomenon was observed with the increase of cadmium
concentration. An important characteristic of haemocytes in bivalves molluscs is that this
phenomenon proceeds in serum-free media such as isoosmotic buffers (Auffret and Oubella, 1997).
(Wolmarans and Yssel, 1990) showed in the snail Bulinus africanus, that no other stimulus than
Ca2+ in the medium is required to induce haemocytes aggregation. However, it has been reported
that low concentrations of cadmium, in the range of our experiment, may inhibit this aggregation
(Philp, 1999).

Cytoskeletal alterations lead to a reduced phagocytic activity, a decreased ability of
haemocytes to adhere to the substrate and to interact with foreign particles. These alterations could
be directly mediated by metals bonding with cytoskeletal structural proteins, followed by their
denaturation, and indirectly by either alterations in calcium homeostasis mechanisms or oxidation
of the SH groups of cytoskeletal proteins mediated by ROS. Heavy metals, such as Cu, Cd, Zn, and
Hg, are known to have a high affinity for SH groups, including those present in Ca?*-ATPases
(Viarengo, A. and Nicotera, 1991). Consequently, inactivation of Ca’*-ATPases may cause
longlasting and diffuse increases in cytosolic Ca** concentrations (Viarengo, A. and Nicotera, 1991;
Viarengo, A., 1994), which in turn cause alterations in cytoskeletal organization, thus
compromising important aspects of cell physiology, e.g., adhesion, motility, and phagocytic
activity, as observed in both mammalian thymocytes and tunicate amoebocytes exposed to butyltins
(Chow and Orrenius, 1994; Cima et al., 1998).
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In conclusion, the present studie shows that haemocytes from Corbicula fluminea are in

general as sensitive as other species when they are exposed in vitro to cadmium. The LC50-24h has
been found to be at 195 uM and the first significant response of phagocytosis inhibition was at 100
uM. This response occured well before any noticeable loss of viability in haemocytes. Deleterious
effects on cytoskeleton filaments can be observed from 100 uM of cadmium onwards where it is
disrupted compared to control. In most cases, responses of clam haemocytes are in the range of the
one observed in other species. Then the use of Corbicula fluminea haemocytes for incubation
testing could be relevant for other testings due to their early response in phagocytotic activity and
allow comparisons with other bivalves species.
This work was a first step in order to assess the possible use of haemocytes. They will be used on
further experiments on the influence of cadmium on the whole organisms to assess not only its
influence on phagocytosis but also on other biomarkers. Moreover, additional studies on metal
impacts on proteins involved in branching and bundling of actin fibers will be conducted.
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Figure 1 : Cell viability based on the neutral red assay in haemocytes cultures treated with
cadmium. Results represent means and standard deviation of cell viability with the log-normal
regression.
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Figure 2 : Phagocytosis inhibition of haemocytes. Results represent means and standard deviation
of 2 replicates with 3 measurements for each replicate. Asterisks represent significant differences
(P<0.05) with respect to control.
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Figure 3 : F-actin staining with phalloidin. A. untreated haemocytes (scale bar: 10 um), B.
haemocytes exposed to 100 uM of cadmium (scale bar: 5 um) and C. haemocytes exposed to 500
uM of cadmium (scale bar: 10 um). AB: Actin Bundles; AF: Actin Fibers; Fil: Filopodia; Lam:
Lamellipodia.

Figure 4 : B-tubulin immunostaining. A. untreated haemocytes, B. haemocytes exposed to 100 uM
of cadmium and C. haemocytes exposed to 500 uM of cadmium. All scale bars are 10 um. Lam:
lamellipodia; Mic: Microtubules; N: Nucleus.
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La sensibilit¢ des hémocytes est comparable a celle d’autres espéces, autorisant ainsi des
comparaisons. L’inhibition de I’activité de phagocytose des hémocytes est dose dépendante,
verifiée par une perturbation de plus en plus prononcée du cytosquelette. Cette premiere approche
nous permet de conserver I’activité de phagocytose des hémocytes comme biomarqueur
d’immunotoxicité potentiel chez C. fluminea et d’en poursuivre I’étude a un niveau d’intégration
supérieur, celui de I’individu.

120



Développement en conditions contrblées

IV.A.2 Expositions en aquariums

IV.A.2.1 Exposition au cadmium

Une exposition in vitro des hémocytes avec le cadmium permettra de déterminer les réponses des
biomarqueurs au niveau de I’organisme entier en fonction de la concentration du contaminant type
sélectionné (le cadmium) et du temps d’exposition.

Cette expérimentation permet la mise en place, sur I’individu entier, de la plupart des parametres
sélectionnes susceptibles d’étre des biomarqueurs, parmi trois des grandes fonctions :
- en génotoxicité, I’utilisation du test du DNA unwinding et de la mesure des taux de bases
oxydées (8-0xodG) seront évalués,
- en immunotoxicité, la mesure de I’activité de phagocytose sera abordee avec la technique
des microbilles afin de réaliser une comparaison avec I’approche employant des levures,
- I’état général sera évalué par la mesure des réponses des lysosomes (stabilité lysosomiale
et changements structuraux).

Les résultats de cette expérimentation, concernant I’activité de phagocytose et des changements
structuraux des lysosomes, sont reportés dans I’article n°2.
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Abstract

Bivalve molluscs as filter-feeding organisms are known to accumulate metals that can produce
deleterious effects on organisms. In order to assess the possible use of immunocompetence and
lysosomal responses as biomarkers of freshwater quality, the phagocytic activity of haemocytes and
lysosomal alterations in the digestive gland cells were measured in the freshwater Asian clam
exposed to cadmium. Clams were exposed in the laboratory to nominal concentrations of 3, 10,
21.4, 46.5 and 100ug/L of cadmium and sampled after 7, 15 and 30 days of exposure.

Results show a decrease of phagocytic activity as soon as 7 days of exposure from 10 pg/L of
cadmium. The response was also observed as the exposure time increased. Lysosomes in digestive
cells increased in size and number after 7 days of exposure as cadmium concentration increased.
After 30 days of exposure, decrease in size and number indicated a changes in the response to the
metal from 46.5 pg/L of cadmium.

Dose and time response in both phagocytic activity of haemocytes and lysosomal structure
demonstrate the potential use of these biomarkers in freshwater biomonitoring.

Keywords : Bivalve, freshwater, haemocytes, phagocytosis, lysosomes
*Correspondence : Pr. Jean-Francois Narbonne, Laboratoire de Physico-ToxicoChimie des
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Introduction

Bivalve molluscs represent useful organisms to perform toxicological studies since they live in
direct contact with contaminated aquatic sediments and they are exposed to waterborne
contaminants. Since many are filter-feeding organisms, bivalves and particularly marine mussels
Mytilus galloprovincialis and M. edulis are suitable bioindicators for heavy metal contamination
(Amodio-Cocchieri et al. 1993, Etxeberria et al. 1994, Narbonne et al. 1999, Devier et al. 2003).
Additionally, the measurement of biological markers in such sentinel organisms allowed to detect
sublethal and early pollutant effects on aquatic ecosystems (Livingstone 1993). The need for such
bioindicator and sentinel organism in freshwater ecosystems has focused attention on the clam
Corbicula fluminea (Miller) since few years (Abaychi and Mustafa 1988, Labrot et al. 1999, Tran
et al. 2001, Vidal et al. 2001, Baudrimont et al. 2003, Ciutat and Boudou 2003, Basséres et al.
2004).

Originating from Asia, this opportunist species has progressively colonised USA and more recently
Europe (Britton and Morton 1977, Araujo et al. 1993) to become a major component of benthic
communities. Being both a filter- and a deposit-feeding species, C. fluminea is able to
bioaccumulate heavy metals (Labrot et al. 1999) including cadmium (Abaychi and Mustafa 1988,
Winter 1996, Baudrimont et al. 1997, Tran et al. 2001, Fraysse et al. 2002, Ciutat and Boudou
2003). The digestive gland of molluscs is a target organ in environmental pollution assessment. It
accumulates pollutants of a diverse nature and actively participates in the detoxification process
(Marigomez et al. 2002). Uptake and accumulation of pollutant can provoke measurable changes in
volume, surface, size and number of lysosomes (Lowe et al. 1981, Marigbmez et al. 1989,
Cajaraville et al. 1995b, Marigomez et al. 1996, Marigdbmez and Baybay-Villacorta 2003). Changes
in these cellular organelles have therefore been used as biomarkers of stress (Cajaraville et al.
2000). Most recently, the digestive lysosomal response in zebra mussel Dreissena polymorpha has
been proposed as biomarker for the assessment of freshwater pollution (Giamberini and Cajaraville
2005).

In molluscs, principally in bivalves, haemocytes represent the main component of their immune
system. They are, in addition, involved in various physiological functions including wound repair,
shell formation and repair, nutrient digestion and transport and excretion (Cheng 1981, Glinski and
Jarosz 1997). It has been established that haemocytes may be affected in their efficiency by
environmental contaminants (Anderson et al. 1981, Renwrantz 1990, Canesi et al. 2003, Gomez-
Mendikute and Cajaraville 2003). Phagocytosis by haemocytes is the major line of defence against
invading foreign material. Indeed, the central role of phagocytosis in immune defence and the
sensitivity of this biological function to environmental xenobiotics in several other species (Loose
et al. 1981, Kollner et al. 2002, Hillyer et al. 2003) have made it a major function to be assessed to
evaluate immunosupressive effects of pollutants.

A multitude of toxic compounds is released in the aquatic environment from point or diffuse
sources. Among them, cadmium (Cd), a non-essential heavy metal with both natural and
anthropogenic origins, is of long-standing environmental concern. Cadmium is found in some soil
solutions, urban runoff waters, landfill leachates, polluted river and groundwaters (Von Gunten et
al. 1991, Holm et al. 1995). Because of its ubiquity and its toxicity, cadmium is considered as a
priorytary pollutant.

The aim of this study was to assess the effects of cadmium on the phagocytic activity of haemocytes
and lysosomes of digestive gland cells of Corbicula fluminea and to set up and develop these
biomarkers for further validation and applications.

Material and methods
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Animal sampling and acclimatisation

One thousand and five hundred adults Corbicula fluminea (15 to 20 mm shell length) were
collected from the banks of the non-polluted freshwater Cazaux-Sanguinet lake (Aquitaine, France),
in march 2003. The excellent water quality makes this lake a reference site in environmental studies
(Baumard et al. 1997, Vidal et al. 2001, Vidal et al. 2002). Clams were transported back to the
laboratory in plastic tanks filled with lake water and subsequently transferred into glass aquariums
for an eight-day acclimatisation period into dechlorinated and aerated tap water.

Experimental design

Forty animals were placed in each of 12 test aquaria. The aquaria contained 5L of dechlorinated tap
water. Clams were not fed and were held under a natural light cycle. Aeration was provided
continuously by air bubbling. Dead clams were removed to avoid water fouling. Physico-chemical
parameters of the water were monitored every day during the experiment with an Universal Pocket
Meter Multiline P4 WTW instrument (Wissenschaftlich Technische Werkstatten, Weilheim,
Germany). The mean temperature was 17.8°C with a range of 16°C to 19°C, the mean pH 8.5 with
a range of 8.4 to 8.6, the mean dissolved O2 was 8.7 mg/L with a range of 8.4 mg/L to 9.3 mg/L,
NO2- was less than 0.005 mg/L and NH4+ less than 0.02 mg/L, water hardness was 9°F.
Accordingly, water quality is regarded to be suitable for maintaining the test organisms.

Cadmium contamination

Stock solution of cadmium chloride (CdCI2:2H20, Fluka) was prepared in nitric acid-rinsed
glassware and stored in polyethylene bottles. Amounts of stock solutions were added to water in
order to obtain the equivalent of logarithmic series of nominal cadmium concentrations: 0, 3, 10,
21.5, 46.4 and 100 pg/L The water of each aquarium was renewed every 2 days with fresh,
dechlorinated and aerated tap water and cadmium added according to the treatment. Animals were
sampled after 7, 15 and 30 days of exposure and dissected on ice.

Biomarker measurements

Phagocytosis assay

This assay (Blaise et al. 2002) was conducted on 6 animals per condition, with 4 measures for each
animal. Haemolymph was collected from the posterior adductor muscle sinus with a 1 mL syringe
fitted with a 26-gauge needle through a notch near the posterior margin of the clam shell. Samples
were maintained in an ice bath.

The phagocytosis assay was firstly improved with freshly harvested haemocytes of Corbicula
fluminea. The optimal adhesion time of haemocytes to 96-well microplate was optimized by
incubating 100 pl of fresh haemolymph in wells for different periods at 20°C. After each incubation
period the supernatant (serum) was removed by aspiration, and non-adherent cells in each well were
counted under microscope at 400x magnification with a Malassez cell. The time required to
haemocytes to internalise particles was determined by varying the time of exposure of a fixed
number of haemocytes in the presence of a known number of FITC marked yeast (Saccharomyces
cerevisae) in PBS for freshwater molluscs (KH,PO4 2.3 mM, Na,HPO, 3.8 mM, NaCl 8.5 mM,
KCI 10 mM, pH 7.52, 66 mOsm). Free yeasts left are then counted under microscope at 400x
magnification with a Malassez cell.

Phagocytic activity was assessed incubating haemocytes with fluoresbrite yellow-green yellow-
green polystyrene microspheres (2 um diameter) (Polysciences Europe) was determined by varying
the time of exposure of a fixed number of haemocytes in the presence of polystyrene beads, in
proportion of 1:50, haemocyte:beads, in PBS for freshwater molluscs (KH,PO, 2.3 mM, Na;HPO,
3.8 mM, NaCl 8.5 mM, KCI 10 mM, pH 7.52, 66 mOsm). Haemocytes were detached from well
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bottom by adding 50 ul of trypsin (0.5 mg/mL final concentration) and incubated 5 minutes at 4°C.
Cells were then fixed with paraformaldehyde 1% and stored at 4°C until analysis.

The percentage of cells containing fluorescent spheres was determined by flow cytometry
using a FACScan (Becton Dickinson) with an air cooled argon laser, providing an excitation at 488
nm. Haemocyte cell populations were defined based on their forward (FSC) and right angle scatter
(SSC) properties. Fluorescence emission was collected by the FL1 photomultiplier tube. A total of
10 000 events was acquired for each sample and stored in the list mode data format. The data were
analysed once displayed as two-parameters, complexity (SSC) and cell size (FSC). The distribution
histogram of the haemocytes population corresponding to three and more ingested FITC beads was
retained to estimate phagocytic activity.

Lysosomal responses

Five visceral mass from freshly dissected animals were frozen in n-hexane at —70°C for 45 seconds
(UNEP/RAMOGE 1999) and frozen in liquid nitrogen. Visceral mass were embedded in Jung’s
Tissue Freezing Medium. Sections (8 um) were cut in a cryostat (Microm HM 500, Zeiss) at a
cabinet temperature of —20°C. Sections were then collected onto warm glass slides and stored at —
70°C until required for staining.

The cytochemical reaction for B-glucuronidase was demonstrated as in Moore (1976) with
modifications (Cajaraville et al. 1989). Osmolarity of the different experimental media and
incubation time were adapted to freshwater organisms. Briefly, polyvinyl alcohol at a 20% (w/v)
concentration was used as colloid stabiliser, incubations were carried out at pH 4.5 and 37°C for 30
min. After post-coupling with Fast Garnet GBC and fixation in Baker’s formol calcium, sections
were counterstained with a 0.1% aqueous solution of Fast Green FCF for 10 min.

A stereological procedure was applied in order to quantify the structure of the digestive cell
lysosomes in clams, with the aid of an automated image analysis system (Cajaraville et al. 1995b).
The system, previously described in detail (Cajaraville et al. 1991), calculates the following
parameters: lysosomal volume density (Vv=VL/VC), lysosomal surface density (Sv=SL/VC),
lysosomal surface to volume ratio (S/V=SL/VL) and lysosomal numerical density (Nv=NL/VC)
where V, volume; S, surface; N, number; L, lysosomes and C, digestive cell cytoplasm (Lowe et al.
1981). The sample size was determined based on previous analyses on the stabilisation of mean and
standard deviation values of the four parameters (Etxeberria et al. 1995, Marigébmez and Baybay-
Villacorta 2003).

Statistical analysis

To allow statistical comparison, the experiment was performed twice at the same time. All
statistical evaluations were performed using Statistica 6.0 computer software package (Statsoft Inc.,
Maison-Alfort, France). Data fulfilling normal distribution and homogeneity of variance were
submitted to a multivariate analysis with contaminant concentration and time of exposure as the
independent variables. Whenever a significant (p<0.05) effect was established on a response, a
Tukey HSD multiple comparison test was used to check significant (p<0.05) differences between
means. For the stereological parameters on lysosomal responses, significant differences between
paired means were determined using the Duncan’s multiple range comparison data. Data for
lysosomal Vv and Nv were logarithmically transformed before statistical analysis.

Results
Optimisation of phagocytosis assay

Phagocytosis measurements by flow cytometry have already been applied to crustaceans (Cardenas
et al. 2000) and to freshwater and marine bivalves (Brousseau et al. 1999, Fournier et al. 2001,
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Auffret et al. 2002, Sauveé et al. 2002). In order to consider possible differences between species,
time of adhesion of haemocytes and phagocyting time had to be assessed. Adherence time of
haemocytes to the microplate was assayed up to 120 minutes (figure 1).

Although the maximum adherence time of haemocytes occurred after 120 minutes, we considered
90 minutes as the optimum time for cell adherence.

The time allowed for cells to phagocytose particles was then extended from 30 to 180 minutes
(figure 2).

The maximum ingestion response occurred after 120 minutes. However, as previoulsy, 90 minutes
was deemed to be the optimal time (no significant differences between 90 minutes and 120
minutes).

These optimal times for adherence and phagocytic activity were used for further phagocytosis
assessments.

Effect of cadmium on phagocytosis

The two-way analysis of variance demonstrated a significant effect of dose and time exposure
separately and of the interaction of these two paramaters on haemocytes phagocytosis activity (table
1).

The measurement of phagocytic activity (figure 3) demonstrated significant reponses of haemocytes
as the dose increased. At the first sampling time, the number of phagocyting cells decreased
significantly as the dose increased. Clams exposed to 100 pg/L of cadmium had a significantly
lower phagocytic activity than those exposed to 10 and 46.4 ug/L of cadmium.

After 15 days of exposure, the activity of phagocytosis was lower than controls for most
animals exposed to cadmium but not different from one another. Only animals exposed to 46.4 ug/L
had a higher phagocytic activity than those exposed to 21.5 pg/L (p<0.05). Except those exposed to
cadmium at 10 pg/L, animals exposed for 30 days had a significantly different number of
phagocyting cells from control. It was reduced at the highest concentration (100 ug/L) by nearly
20% compared to controls. The trend of a decreased phagocytic activity with the dose increase was
again observed as after 7 days of exposure.

Moreover, significant differences between times were observed. Clams treated with 3 ug/L
of cadmium had a significantly (p<0.05) lower level of phagocytosis after 30 days of exposure than
clams exposed at the same dose after 7 or 15 days of exposure. A transient increase (p<0.05) of
phagocytic activity was observed after 15 days of exposure in animals exposed at 46.4 and 100
ng/L

These results indicate a gradual sensitisation of haemocytes to cadmium with dose and time
of exposure. Reduced phagocytosis activity was an early and sensitive response to cadmium
exposure as a depression of the activity can be detected as soon as 7 days of exposure from a
concentration of 10 pg/L (3 pg/L after 30 days).

Structural changes in lysosomes

The two-ways analysis of variance indicated a significant effect of time and dose exposure
for Vv (in log), Sv and S/V, whereas no effect of time was noticed for Nv (in log) (Table 2).
Variations of the stereological paramaters (figure 4) indicated reponses of the lysosomal
compartement in the digestive gland.
After 7 days of exposure, the lysosomal compartment underwent a significant increase in volume
(figure 4a), surface (figures 4b), size (figures 4c), and number (figure 4d) of lysosomes. The effects
of cadmium at the highest concentrations (21.4, 46.4, 100 pg/L) are significant for all the
stereological parameters (Vv, Sv, S/V and Nv). The lysosomal surface to volume ratio (S/V) (figure
4c) decreased as expected, as the dose of cadmium increased. Although there was a significant
difference between exposed and non-exposed animals, no differences were found among the
exposed animals. Since S/V is inversely related to lysosomal size, this indicated that the lysosomes
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were enlarged (also indicated by increased Vv and Sv) and more numerous (increased Nv) as the
concentration increased in the digestive cells of exposed clams.

After 15 days of exposure, most of the stereological parameters were kept at levels similar to
those recorded in controls. Only clams exposed to 46.4 ug/L had a Vv and Sv significantly different
from control. The Sv is, in addition, significantly different from the one of animals exposed to 3, 10
and 21.5 pg/L The S/V indicated that, at this time, the lysosomes have nearly the same size. The
only significant differences stand with the S/VV of animals exposed to 46.4 ug/L compared to
animals exposed to 3 and 100 pg/L of cadmium. In addition, size of animals lysosomes exposed 15
days at this concentration are larger without being more numerous than 7 days before. Only animals
exposed to the lowest concentrations (3 and 10 pg/L) showed more numerous lysosomes but
without changing of size.

Increase of lysosomal volume, surface, size and number with dose increase were observed
again after 30 days of exposure. However, this increase was restricted from lowest to medium
concentrations (3 pg/L to 21.5 pg/L), while endo-lysosomal compartment from animals exposed to
the highest concentrations (46.5 and 100 pg/L) suffered a decrease in terms of volume, surface, size
and number of lysosomes. This decrease had been observed firstly in animals exposed 15 days at
100 ug/L of cadmium. After 30 days of exposure, this decrease was continued into endo-lysosomal
compartment of animals exposed to 100 ug/L of cadmium and then begun for animals exposed to
46.5 ug/L of cadmium.

Discussion

Phagocytosis activity

We have shown in this study, for Corbicula fluminea, a decrease of the phagocytic activity of
haemocytes at the first (7 days) and last sampling time (30 days). The same response has been
observed in the crab Paratelphusa hydrodromous after exposure to sublethal cadmium chloride
concentrations (Victor 1993). However, such clear inhibition was not observed after the second
sampling time (15 days). Some studies have show no observed inhibition in cells from Cd-exposed
animals for the clam Tapes philippinarum (Matozzo et al. 2001) and no apparent effect on
phagocytosis for haemocytes exposed in vitro to cadmium up to 0.1 mM, showing that the toxicity
of cadmium does not follow a linear pattern (Sauvé et al. 2002). It could be that the toxic effect of
cadmium observed at 7 days is compensated by adaptative mechanisms at 15 days, but these
mechanisms are no longer efficient at 30 days.

Once metal enters the organism, one of the inner defence mechanism of the mollusc includes the
participation of haemocytes. Haemocytes move around the body in haemolymph and may penetrate
a number of tissues of the body by amoeboid movements (Simkiss and Mason 1983) and remove
metals from the haemolymph in order to keep the concentration in the blood below toxic levels.
They can remove metallothioneins and other metals complex by phagocytosis from the plasma. But
metals can be accumulated in cells and interact with their components directly (lysosomes (Lekube
et al. 2000), cytoskeleton (L'Azou et al. 2002)) or indirectly (oxidative stress (Brennan and Schiestl
1996)).

All cell movements, displacement or phagocytosis, are supported by the cytoskeleton. Alterations of
this cell compartment may explain the phagocytosis inhibition observed after 7 and 30 days of
exposure to cadmium (Cima et al. 1998, Gomez-Mendikute and Cajaraville 2003).

In mammalian species such as the mouse, cadmium was found to exacerbate phagocytosis (Leffel et
al. 2003). Cadmium was less toxic in bivalves molluscs as Crossostrea virginica (Anderson et al.
1992) or Tapes philippinarum (Matozzo et al. 2001). In our study we thus demonstrated the
sensitivity of the Asian clam immune compartment to the exposure to cadmium.

Lysosomal responses
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Our study showed that responses of the lysosomal compartment in the digestive gland cells of
Corbicula fluminea occurred for the 7th day of exposure to the lowest concentration of cadmium (3
ug/L). The increase of stereological parameters (Vv, Sv and Nv) followed by a latter decrease (with
numerical density lower than control after 30 days of exposure for clams exposed to 100ug/L) with
values neighbouring controls. This pattern suggest an elimination of digestive cells lysosomes
exposed to high concentrations.

After transport into haemocytes, several tissues can be target sites for accumulation or detoxication
of metals in molluscs as the digestive gland (Marigomez et al. 2002). Metals are detoxified through
sequestering them within digestive lysosomes and their accumulation within lysosomes has been
thoroughly reported (Jeantet et al. 1985, Marigdmez et al. 1990, Soto et al. 1999, Kadar et al. 2001,
Desouky et al. 2002, Marigémez et al. 2002).

Under laboratory conditions, metals, such as Cu and Cd caused enlargement of lysosomes in the
digestive gland of Mytilus edulis (Lowe and Clarke 1989) and Littorina littorea (Marigémez et al.
1989). Mixtures of metals such as Fe, Mn, Cu, Zn and particularly those rich in Pb, led to the same
results in natural populations of the marine mussels Mytilus galloprovincialis and M. edulis. In
these studies, an increase in lysosomes size was concomitant with a decrease in their numbers. This
suggests a process of smaller secondary lysosomes fusing to form large autolysosomes (Lowe et al.
1981). Our results are similar to those reported in other studies (Etxeberria et al. 1994, Giamberini
and Pihan 1997, Giamberini and Cajaraville 2005), who report an increase in both size and number
of lysosomes in the digestive cells of M. galloprovincialis and D. polymorpha exposed to Zn, Cu,
Cd, Pb under field and experimental conditions. The lysosomal alterations they observed did not
always show a linear dependence with metal concentrations. This may be related to the detoxication
function of lysosomes. Digestive cell lysosomes are likely not accumulation sites but detoxification
pouches and are very dynamic compartments (Soto et al. 1996b). Metals sequestration in lysosomes
might thus contribute to reduce their availability, at least temporarily, and is followed by excretion
of the extruded metal-loaded lysosomes (Viarengo and Nott 1993, Cajaraville et al. 1995b,
Marigomez et al. 2002) demonstrated by the presence of black-silver deposit in the cell debris in
the lumen (Soto et al. 1996a). This could explain the different lysosomal responses observed; metal-
loaded heterolysosomes accumulate within the digestive cell apex to be ejected later through the
disintegration process. This process is known to provoke the breaking of the cellular apex with exit
of heterolysosomes and residual bodies to the tubule lumen (Cajaraville et al. 1995a) and seems to
accur in C. fluminea exposed to high dose of cadmium for 30 days.

Lysosomal enlargement in the mollusc digestive gland can be induced not only by metals but also
by various organic xenobiotics such as PAHs or PCBs (Lowe 1988, Lowe et al. 1995), oil-derived
hydrocarbons (Lowe et al. 1981, Cajaraville et al. 1995a, Marigdmez and Baybay-Villacorta 2003)
and 1-naphthol (Cajaraville et al. 1989). These studies concluded that lysosomal enlargement
represented a good indicator of general environmental stress (Cajaraville et al. 1995b, Cajaraville et
al. 2000).

It has to be noticed that Asian clams may detect metals at low concentrations and avoid
exposure (Tran et al. 2003) by reducing the volume of water used for their filtration activity
(Barfield et al. 2001). Moreover, as animals were not fed, starvation could have affected results
after 30 days of exposure. Nevertheless, as controls were not significantly different during the
exposure times, it can be assumed that the observed effects are mainly due to cadmium exposure.
But it can not be, however, completely excluded that interactions between starvation and
contaminants might have occurred (Liess et al. 2001).

Finally, it is relevant to mention the high levels of coincidence between results of phagocytosis
assays with haemocytes and results of lysosomal responses in digestive gland cells. A transient
“recovery” of both biomarkers was observed at the second sampling time period. Both biomarkers
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showed changes as early as 7 days of exposure whereas lysosomal changes occurred at slightly
lower dose than suppression of phagocytosis.

In conclusion, the present experimental study showed that phagocytic activity of haemocytes and
structural changes of the digestive lysosomal system reflected changes in exposure time and in
metal concentrations. Therefore, immunocompetence and digestive lysosomal responses in
Corbicula fluminea could be used as markers for the assessment of freshwater contamination.
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Parameters df F p

Time 2 11.253 <0.0001°
Dose 5 7.888 <0.0001°
Time and Dose 10 4.498 <0.0001°

F : F ratio ; df : degrees of freedom ; p : probability of F ; ¢ Statistically significant (P<0.05)

Table 1 : Two-way analysis of variance table showing the effects of time and dose of exposure on
the phagocytosis activity.

Parameters® F(T)° df(T) P(T) F(D) df(D) P(D) F(1) af(l)  P(l)
Log(Vv) 12.518 2 <0.0001°  9.598 5 <0.0001°  4.088 10 <0.0001°
Sv 9.861 2 <0.0001°  8.906 5 <0.0001°  2.773 10 <0.05°
SIV 13.390 2 <0.0001°  6.986 5 <0.0001°  3.651 10 <0.001°
Log(Nv) 1.257 2 0.287 4.228 5 0.001° 3.173 10 <0.001°
4 Vv : volume density ; Sv :surface density ; S/V :surface to volume ratio ; Nv :numerical density
Y F: F ratio ; df : degrees of freedom ; P : probability of F; T : exposure time ; D : dose ; | : interaction between time
and dose

¢ Statistically significant (P<0.05)
Table 2 : Two-way analysis of variance table showing the effect of exposure to different
concentrations of cadmium on digestive lysosomal structure.
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Figure 1 : Time of adherence of haemocytes to microplate wells. A volume of 100 ul of
haemolymph was added to the wells (in quadruplicate) and allowed to stand for different time
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Figure 2 : Phagocytosis activity of the Asian clam haemocytes. The quantity of free beads left in
solution during phagocytosis process is measured every 30 minutes. The data represent the mean,
standard deviation, and error of n=4 replicates.
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Figure 3 : Mean and standard deviation of the phagocytic activity of haemocytes. Significant

differences (P<0.05) between pairs of means are indicated by black squares in the upper triangular
matrix.
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Figure 4 : Means and standard deviations of the stereological parameters analysis of digestive cells
lysosomes in clams exposed to cadmium for 7, 15 and 30 days. a. lysosomal volume density (Vv),
b. lysosomal surface density, c. lysosomal surface to volume ratio (S/V), d. lysosomal numerical
density (Nv). Significant differences (P<0.05) between pairs of mean values are indicated by black
squares in the upper triangular matrix.
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IV.A.2.1.a Autres marqueurs employés

e Lastabiliteé lysosomiale

La cytochimie a déja été appliquée dans I’évaluation de I’intégrité des lysosomes par la
visualisation des enzymes hydrolytiques contenues dans le lysosome et a prouvé étre un outil rapide
et sensible pour I’évaluation des effets des xénobiotiques organiques et d’autres agents nocifs a de
faibles concentrations intracellulaires (Merkow, et al., 1968; Camus, et al., 2000; Fernley, et al.,
2000). Cette réponse générale intervient dans tous les types cellulaires, depuis les champignons
jusqu’aux vertébrés. Ce test peut donc potentiellement étre largement appliqué a toutes les espéeces.
Cette méthode est basée sur I’évaluation de I’activité d’une enzyme lysosomiale, soit la N-acétyl-p3-
hexosaminidase soit la phosphatase acide. La déstabilisation se mesure par I’augmentation de
perméabilité de la membrane des lysosomes en fonction du temps. La réactivité du substrat avec
I’enzyme va colorer les lysosomes en mauve/rouge. La période moyenne de déstabilisation
correspond a la moyenne des temps d’incubation dans un tampon acide qui va produire une réaction
de coloration maximale. Plus le temps est court, plus les membranes des lysosomes sont instables et
donc altérées. Cependant, comme le montre la Figure 31, les lysosomes ont une coloration tres
foncées. A ces grossissements, les lysosomes des tubules digestifs de C. fluminea sont trop petits
pour pouvoir apprécier de fagon visuelle une différence de coloration, et ce, quels que soient les
différents temps d’incubation (0, 3, 5, 10, 15, 20, 25, 30, 40, 50, 60, 70, 80 et 90 minutes).
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Figure 31 : Coupes de masses viscérales de C. fluminea pour la mesure de la stabilité lysosomiale.
Réactions effectuées avec A. Hexosaminidase (x500), et B. Phophatase acide (x500)
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e Le DNA unwinding

Les valeurs —log F sont assez proches aprés 5 minutes et 40 minutes de lyse:

-log F (5min) = 0,850

-log F (40min) = 0,800
Il semble donc que méme apres seulement 5 minutes de lyse, la quantité d’ADN simple-brin soit
trop élevée. Pour effectuer des comparaisons, le -log F doit étre minimal chez les témoins. La
mesure du DNA unwinding nécessiterait une mise au point complete afin de pouvoir étre utilisée
sur C. fluminea en complément des autres tests de génotoxicité. Ce test n’a plus été employé par la
suite.

e Mesure de la 8-oxo0-7,8-dihydro-2’ désoxyguanosine
Le taux de 8-oxodG est un test spécifique d’un seul type de Iésion. Pour cette mesure, nous

avons utilisé 3 pools de 3 branchies pour chaque condition expérimentale. Les résultats sont
présentés dans la Figure 32.

8-0x0dG/10° dG

5 - O 0 ug/L CdCl,
13 g/l

41 3 10 pg/L

3 - 21,5 pg/L

2 | X 46,4 ug/L
I 100 pg/L

1 -

0

7 15 30

Figure 32 : Taux de 8-oxodG pour 10° dG, mesurés dans les branchies de C. fluminea exposées au
cadmium.

Les taux de 8-oxodG ne sont indiqués ici qu’a titre indicatif pour illustrer une tendance. En effet,
pour des raisons d‘indisponibilité de certains produits, nous n’avons pas pu effectuer I’ensemble des
mesures sur tous les échantillons et donc avoir suffisamment de données pour effectuer des
statistiques. On peut cependant remarquer que les taux de 8-oxodG sont faibles. Aprés 7 jours
d’exposition, il semble qu’il y ait une tendance a I’augmentation du taux de 8-oxodG en fonction de
la dose, mais les résultats ne sont pas significatifs. Si les taux ne varient pas avec la dose, en
revanche, ils semblent moins élevés aprés 15 jours d’exposition, pour remonter aprés 30 jours
d’exposition.

Les valeurs de 8-oxodG sont relativement variables selon les auteurs, en fonction de la technique
d’extraction de I’ADN utilisé (méthode avec phenol/chloroforme, méthode avec alcool
isoamylique/chloroforme, méthode chaotropique, avec ou sans chélateur d’ion métallique, sous
atmosphére d’azote...). Cependant, les taux d’oxydation que nous avons déterminés dans les
branchies de C. fluminea sont plus proches des taux retrouvés chez un autre organisme d’eau douce,
Unio tumidus, dont les taux les plus faibles d’oxydation ont été trouvés avec la methode
chaotropique (Tableau 10).
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RFU/mq protéines

Taux dans les branchies

Especes Méthode d’extraction (80x0dG 10° dG) Référence
Mytll_us_ _ Alcool isoamylique / 6.6 (Akcha, et al., 2000b)
galloprovincialis chloroforme
Chaotropique (Nal) 4,8 (Akcha, et al., 2000a)
Unio tumidus Alcool isoamylique / 21,6 (Doyotte, A., 1998b)
chloroforme
Chaotropique (Nal) 2,6 (Lemiére, et al., 2005)

Tableau 10 : Taux de 8-oxodG dans les branchies de deux bivalves sur des sites de référence,
mesurés par chromatographie liquide haute pression couplée a un détecteur électrochimique.

La technique d’extraction de I’ADN utilisée ici, a fait I’objet de comparaisons avec d’autres
techniques telles que la méthode chaotropique (au Nal) (ESCODD, 2000) ou a I’aide de Kits
(Qiagen, Promega). Dans notre cas, la méthode a I’alcool isoamylique/chloroforme semble la
meilleure du point de vue quantitatif (plus d’ADN extrait) et qualitatif (élimination maximum des
protéines) (Morin, et al., 2003). De plus, les faibles taux d’oxydation rencontrés indiquent que
I’oxydation artéfactuelle est limitée. Les résultats ne présentent pas cependant les mémes tendances
de réponses que celles des autres marqueurs. Des expérimentations menées chez les moules, a la
fois en laboratoire et en milieu naturel, ont montré que pour des raisons expérimentales, ce
marqueur donnait des réponses beaucoup plus satifaisantes en milieu naturel (dimuntion du stress
par rapport a I’expérimentation en aquarum) (Akcha, 2000).

IV.A.2.1.b Comparaison des réponses de la phagocytose : mesures en cytometrie de flux et avec
lecteur de microplaques.

Apres 30 jours d’exposition, nous avons comparé les 2 tests d’immunocompétence : La
technique de mesure en cytomeétre de flux et celle en microplaque, appliquée dans I’exposition in
vitro des hémocytes au cadmium (Figure 33 et Figure 34).

Dans les 2 cas, la réponse indique la méme tendance a une diminution de I’activité de phagocytose
avec I’augmentation de la dose de cadmium. Ces deux types de tests peuvent donc s’appliquer pour
la mesure de I’activité de phagocytose des hémocytes de C. fluminea.
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Figure 33 : Mesures en microplaque Figure 34 : mesures en cytométrie en flux

L’avantage de la technique de cytométrie en flux permet une conservation les échantillons jusqu’a
I’analyse. Cette technique est donc appropriée pour les prélevements sur le terrain. Cependant, cet
avantage est contrebalance par le fait que les mesures s’effectuent une par une manuellement et que
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I’appareillage nécessaire (cytometre en flux) est tres spécialisé et colteux. La technique avec les
levures semble plus appropriée pour les expérimentations en laboratoire. En effet, si celle-ci
nécessite le traitement immediat des hémocytes, elle permet d’effectuer une mesure rapide sur un
grand nombre d’échantillons, en utilisant un appareillage plus répandu dans les laboratoires (lecteur
de microplaques).

IV.A.2.1.c Conclusion de I’exposition en aquarium au cadmium

Cette exposition au cadmium nous a permis de déterminer quels sont les marqueurs dont
I’application est réalisable sur un grand nombre d’échantillons avec des réponses facilement
interprétables (activité de la phagocytose, changements structuraux des lysosomes). De plus, les
marqueurs mesurés expriment la méme tendance dans leurs réponses a I’exposition au cadmium,
aussi bien pour la dose que pour le temps d’exposition. L’animal subit tout d’abord I’influence du
cadmium, traduit par une premiere altération de ces fonctions. Ses systemes de défense internes
vont lui permettre alors de rétablir son milieu. Cependant, la conjonction de la contamination et de
la mise a jeun forcée ne lui permettent pas de poursuivre son rétablissement, ses fonctions
physiologiques s’en retrouvent altérées. Les réponses des marqueurs considérés traduisent
I’évolution du statut physiologique de I’animal au cours de I’expérimentation.
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IV.A.2.2 Expositions au tributyl-étain et au 173-cestradiol

Cette exposition a pour but de tester les effets d’un perturbateur endocrinien, le tributyl-étain
(TBT) sur C. fluminea pour évaluer les paramétres des effets sur la quatrieme grande fonction : la
reprotoxicité. L’observation des coupes histologiques et la quantification des phosphates labiles en
milieu alcalin permettra d’apprécier les modifications potentielles au niveau du systéme
reproducteur. Cependant les parametres mesurés en immunotoxicité et pour I’état général seront
également appliqués. En effet, le syteme immunitaire et le systeme endocrinien peuvent s’influencer
mutuellement (Figure 32) (Canesi, et al., 2004).

Estrogeénes environnementaux

Systeme
immunitaire

Systeme
reproductif

Réponse immunitaire

Figure 35 : Interactions bidirectionnelles entre le systéme endocrinien et le systéeme immunitaire
(Ahmed, 2000).

Une perturbation du systéme endocrinien par le TBT pourra se répercuter sur les défenses internes
de I’organisme qui seront évaluées par le test d’inhibition de la phagocytose des hémocytes.

Le TBT regroupe a la fois les caractéristiques d’un composé métallique et d’un composé organique
par ses groupements butyles (Figure 36); nous évaluerons les changements structuraux des
lysosomes face a cette double caractéristique. Le TBT étant un androgéne, favorisant la
masculinisation, nous avons également effectué une comparaison avec un cestrogene, favorisant la
féminisation, le 17p3-cestradiol (Figure 36).

/// oH
A o5

Figure 36 : Tributyl-étain et 17B-cestradiol
Différents biomarqueurs ont été mesurés pour cette exposition, une partie des résultats est reportée

dans I’article n°3. Les résultats obtenus en histologie et pour le dosage des phosphates labiles en
milieu alcalin sont reportés a la suite.
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Abstract

Freshwater clams Corbicula fluminea were experimentally exposed to a range of tributyltin (50, 250
and 500 ng Sn/L) and 17B-estradiol (20, 200, 2000 ng/L) for 30 days. After 15 and 30 days,
phagocytosis activity of haemocytes and lysosomal structural changes in the digestive cells were
assayed. 17B-estradiol exerted a higher inhibition on phagocytosis than tributyltin. This would
suggest the existence of estrogen receptors, influencing the immune function. The stereological
parameters measured for lysosomal structural changes in animals exposed to tributyltin varied as
observed in other studies. Tributyltin is then depurated as other contaminants via digestive cell
lysosomal compartment. This experiment emphasized a possible approach on the influence of
endocrine disrupting compounds on a hermaphroditic species for environmental surveys.

Keywords : bivalve, phagocytosis activity, haemocytes, lysosomal enlargement
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Introduction

A growing consideration has been observed in the past decade on endocrine disruptors. The origin
of those compounds can be either anthropogenic (pesticides, industrial chemicals) or natural (soya).
Endocrine disruption refers to the interference of endocrine system function by chemicals. Most of
the attention has been given to the effects of endocrine disruptors on the reproductive status.

Some case of this type of action can be shown on organisms: such as birds (Halldin et al., 1999;
Bowerman et al., 2000), reptiles (Crain and Guillette, 1998; Kester et al., 2002), fishes (Batty and
Lim, 1999; Harshbarger et al., 2000; Brown et al., 2001; Arukwe et al., 2002; Hashimoto et al.,
2003; Toft et al., 2003; van der Ven et al., 2003) and molluscs (Gagné et al., 2001; Aarab et al.,
2004; Quinn et al., 2004). However, the potential detrimental effects on reproductive capacities
have been in amphibians (Kloas et al., 1999; Lutz and Kloas, 1999; Kloas, 2002), rodents (Iguchi et
al., 2002), marine mammals (Tanabe, 2002). In the present work, two different compounds: the
anthropogenic tributyltin (TBT) and the natural 17b-estradiol (E2).

TBT is used in industrial chemistry in the catalysis of organic synthesis, or stabilising agents for
polymers, but it is mainly used as biocide in agriculture and wood industry. Its biocide property was
found in 1950’s, allowing the wide use of TBT as antifouling paints and in products for wood
preservation. TBT is known to interfere with hormone metabolism (Yamabe et al., 2000; Bech,
2002; Bech et al., 2002; Axiak et al., 2003; Chiavarini et al., 2003). Beyond effects on hormone
metabolism, TBT can perturbate the immune system as demonstrated in several species
(Smialowicz et al., 1990; Rice et al., 1995; Békri and Pelletier, 2004). The main known
perturbation induced by TBT is its androgenic effect leading to male imposex in various species
(Gibbs et al., 1991; Barreiro et al., 2001; Penchaszadeh et al., 2001; Power and Keegan, 2001;
Horiguchi et al., 2002). On the contrary, estrogens like estradiol cause feminization. The action of
estradiol and other estrogeno-mimetic endocrine disrupting compounds are predominantly mediated
by intracellular estrogens receptors. Estrogens are not merely reproductive hormones, they can also
affect the functioning of several non-reproductive tissues (Morey et al., 1997; Mendelsohn, 2000;
Haynes et al., 2002) including the immune system (Stefano and Peter, 2001; Vegeto et al., 2001;
Guo et al., 2002; Calemine et al., 2003). It has long been suspected that there is a strong interaction
between sex hormones and the immune system.

Analysis have shown that endocrine disruptors can be found in waste-, ground- and river waters
before reaching the marine environment (Fatoki and Vernon, 1990; Yamamoto et al., 2001;
Fromme et al., 2002; Hashimoto et al., 2005). So far, the effects of such compounds on freshwater
ecosystems have been poorly investigated compared research on the marine species (Czech et al.,
2001; Gauthier-Clerc, S. et al., 2002; Hill et al., 2002; Hutchinson, 2002; Hutchinson and Pickford,
2002; Etchian and Pellerin, 2003). Therefore, little is known about the ecological implications of
exposure to such endocrine modulating compounds in freshwater ecosystems.

The Asian clam Corbicula fluminea, a freshwater bivalve mollusc, is widely distributed in rivers
and lakes (Britton and Morton, 1982; Araujo et al., 1993). As a filter-feeding organism, in contact
both with water and sediment, the clam may be exposed to several types of contaminants and is
known to accumulate them (Tatem, 1986; Narbonne et al., 1999; Baudrimont et al., 2003). Its cells
may then undergo higher concentration exposure leading to enhanced effects of contaminants
including endocrine disruption.

The list of compounds in the environment that mimic or block endogenous estrogens is expanding
at an alarming rate. Since the immune and reproductive systems may interfere in a bidirectional
pattern, an altered immune system can indirectly impact on the reproductive health. Therefore,
evaluation of the immune status ought to be routinely included in the toxicological assessment of
estrogenic chemicals. The objective of this study was to determine the effects of TBT and 17b-
estradiol, known to have consequences in the environment, on a freshwater bivalve by measuring
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their influence on haemocytes phagocytosis activity and to observe lysosomal changes in digestive
cells as depuration compartment.

Materials and methods

Animals collection

Adults Corbicula fluminea (M.) were collected from the Dordogne river, between Beynac-et-
Cazenac and La Roque-Gageac (Aquitaine, France). They were kept in aerated 1SO water 48h at
18°C prior to the experiment. The ISO water is a standard for Danio rerio assays. This water was
choosen in order to avoid any contaminations or interactions by/with compounds coming from tap
water.

Experimental design

Forty animals were placed in each test aquaria containing 5L of 1ISOwater. Clams were not fed and
were held under a natural light cycle. Aeration was provided continuously by air bubbling. Dead
clams were removed to avoid water fouling.

TBT and 17p-estradiol (E2) were diluted in methanol as vehicle solvent to obtain nominal final
concentrations of 50, 250 and 500 ng Sn /L for TBT and 20, 200, 2000 ng/L for 17pB-estradiol
corresponding to molar concentrations of 0.42, 2.1 and 4.2 nM as Sn and 0.07, 0.7 and 7 nM as E2
in water; each aquarium receiving an identical quantity of vehicle solvent. Two controls were made,
one with only water and the second with methanol. All exposures were conducted in duplicate.
Water of each aquarium was replaced every day with fresh and aerated water with chemicals added
according to the treatment to avoid any loss in contaminants concentrations (Porte et al., 2001).
Freshly-made water was cooled down to exposure room temperature and to oxygenate 24 h before
water change. Physico-chemicals parameters of the water were monitored every day during the
experiment with a Universal Pocket Meter Multiline P4 WTW instruments (Wissenschaftlich
Technische Werkstétten, Weilheim, Germany). The mean water temperature was 17.8 + 0.4 °C , the
mean pH 7.7%0.2, the mean dissolved O2 was 8.7 + 0.9 mg/L, NO2- was less than 0.005 mg/L and
NH4+ was less than 0.02 mg/L Accordingly, water quality was regarded to be suitable for
maintaining the test organisms.

Biomarker measurement

Six individuals were sampled for each assay (cell viability and phagocytosis) and 4 measurements
were made for each individual. Haemolymph was withdrawn from the anterior adductor muscle
through a notch in the shell with a 26-gauge needle. 100uL of haemolymph were added to each of
96 wells of polystyrene microplates. Haemocytes were allowed to adhere to the bottom of the wells
for 90 min. at room temperature in the dark. Cell viability and phagocytosis assay were then
performed.

Neutral red is a supravital dye that accumulates in lysosomes of living cells. Cell uptake is
believed to occur by passive diffusion across the plasma membrane. The neutral red stock solution
(Lowe et al., 1995) was made by dissolving 20 mg of dye (C.1.50040, Sigma) in 1 mL of dimethyl
sulphoxide (DMSO) (Sigma) and the working solution was prepared by diluting 10 ul of the stock
solution with 5 mL of phosphate buffered saline (PBS) adapted for freshwater molluscs (KH,PO,
2.3 mM, Na,HPO, 3.8 mM, NaCl 8.5 mM, KCI 10 mM, pH 7.5 with osmolality adjusted to 50
mOsm). Haemocytes were rinsed with PBS and 100 pl of the working solution was added to each
well. Haemocytes were exposed to neutral red for 3 h to allow uptake of the dye (Babich and
Borenfreund, 1993). The cells were then washed twice with PBS and the dye was extracted from
lysosomes using a solution of 1% glacial acetic acid, 50% ethanol (v/v). After 20 min at 4°C, the
plates were transferred to a microplate reader (BioTek FL600). A differential absorbency at 540 nm
against 630 nm was recorded. Data are expressed as percentage of control reponse.
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Inhibition of haemocytes phagocytosis activity was determined by a microplate-based
fluorescence measurement method (Blaise et al., 2002). The haemolymph was removed and the
wells washed once with PBS. Then, 100 uL of fluorescein isothiocyanate (FITC)-labelled yeast
were added to the wells and left to incubate for 2h at room temperature in the dark. Just before
taking the fluorescence readings, wells were washed twice with PBS and 0.1 mg/L of trypan blue
was added for quenching during 15 minutes at 4°C in the dark. Fluorescence was measured at 485
nm excitation and 520 nm emission with a microplate reader (BioTek FL600). Afterward,
haemocytes were washed once with PBS to remove trypan blue and cell proteins assessment was
made with Lowry method (Lowry et al., 1951) by adding first NaOH to allow cell digestion.
Phagocytotis activity was expressed as relative fluorescence unit per milligram of cell proteins
(RFU/mg proteins).

To assess the lysosomal strutural changes, five visceral mass from freshly dissected animals
were frozen in n-hexane at —70°C for 45 seconds (UNEP/RAMOGE, 1999) and kept in liquid
nitrogen until required. For analysis, visceral masses were embedded in Jung’sTissue Freezing
Medium and cut at 8 um thick in a cryostat (Microm HM 500, Zeiss) with a cabinet temperature of
—20°C. Sections were then collected onto warm glass slides and stored at —70°C until required for
staining.

The cytochemical reaction for b-glucuronidase was demonstrated as in (Moore, 1976) with
modifications (Cajaraville et al., 1989). Osmolarity of the different experimental media and
incubation time were adapted to freshwater organisms. Briefly, polyvinyl alcohol at 20% (w/v)
concentration was used as colloid stabiliser, incubations were carried out at pH 4.5 and 37°C for 30
min and, after post-coupling with Fast Garnet GBC and fixation in Baker’s formaldehyde calcium,
sections were counterstained with a 0.1% aqueous solution of Fast Green FCF for 10 min.

A stereological procedure was applied in order to quantify the structure of the digestive cell
lysosomes in clams, with the aid of an automated image analysis system (Biological Measurement
System — (Sevisan™, Spain)). The system, previously described in detail (Cajaraville et al., 1991),
calculates the following parameters: lysosomal volume density (Vv=VL/VC), lysosomal surface
density (Sv=SL/VC), lysosomal surface to volume ratio (S/V=SL/VL) inversely referred to the size
of lysosomes and lysosomal numerical density (Nv=NL/VC) where V, volume; S, surface; N,
number; L, lysosomes; C, digestive cell cytoplasm (Lowe et al., 1981). The sample size was
determined based on previous analyses on the stabilisation of mean and standard deviation values of
the four parameters (Etxeberria et al., 1995; Marigdmez and Baybay-Villacorta, 2003).

Data analysis

All statistical evaluations were performed using Statistica software (6.0, Statsoft). Data fulfilling
normal distribution and homogeneity of variance were submitted to a multivariate analysis with
“contaminant” and “time” as the independent variables.

Data were first tested for normality and analysis of variances were performed with the Levene test.
Effects were considered significant at the 95% confidence level (P<0.05). Differences in the
evolution of immunotoxic effects biomarkers with respect to control group between contaminated
groups were determinated using a MANOVA. Tukey test was used as post hoc test to compare
(P<0.05) together contaminated groups with respect to the control one.

For the stereological parameters on lysosomal responses, significant differences between paired
means were determined using the Duncan’s multiple range comparison data. Data for lysosomal Vv
and Nv were logarithmically transformed before statistical analysis.

Results

Cell viability
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The neutral red assay, used to measured the cells viability during exposure to TBT (figure 2A) and
17B-estradiol (figure 2B), indicates that there is no cytotoxicity for most of the tested
concentrations. However although there are no significant differences compared to control, cells
viability in animals exposed seem to be slightly lower than in control.

Phagocytosis

The phagocytosis activity does not change between animals exposed to water or methanol (figure 3)
after 15 days. However, the phagocytosis is significantly different between animals exposed to
water and the one exposed to methanol after 30 days of exposure (figure 3). The inhibition of the
phagocytosis is more important in animals exposed to methanol. However, the variations due to
methanol in exposed animals can be neglected as they all received the same amount of vehicle
solvent.

Phagocytosis activity of clam haemocytes does not exert any difference with control after 15 days
of exposure to TBT (figure 4A). But the exposure to the highest concentration of E2, namely 2000
ng/L, (figure 4B) reduces significantly (P<0.05) the phagocytosis activity compared to control.
After 30 days of exposure, the phagocytic activity of haemocytes of animals exposed to TBT (figure
5A) seems to be inhibited as the dose of TBT increases. However, only the phagocytic activity of
haemocytes from animals exposed to the highest dose of TBT are significantly reduced compared to
control.

With E2 (figure 5B), inhibition of phagocytosis occurrs with both medium (200 ng/L) and high
(2000 ng/L) concentrations, while exposure to 20 ng/L of E2 does not affect significantly
phagocytosis.

For both compounds, the inhibition of the phagocytosis increases with the duration of exposure.

Lysosomal changes

During the experiment, two controls were made to assess the possible impact of the vehicle solvent
on sterelogical parameters. Results are reported in figure 6. No significant differences are found
between water and methanol with the stereological parameters. It can thus be considered that
methanol does not influence significantly the stereological parameters during the exposure.

For TBT, the two-way analysis of variance (table 1) indicates only a significant effect of TBT
concentration on Vv (in log), Sv and Nv (in log) and on the same parameters with the interaction of
time and concentration. For the E2, the two-way analysis of variance (table 1) indicated only a
significant effect of time on Vv (in log), Sv and Nv (in log) and of concentration on Sv and Nv (in
log).

After 15 days to 50 ng Sn/L only lysosomal volume density (Vv), surface density (Sv) and
numerical density (Nv) decrease significantly. After 30 days, there is an increase in Vv, Sv and Nv
and a decrease of S/V in animals exposed to 250 and 500 ng Sn/L but only Vv, Sv and Nv of
animals exposed to 500 ng Sn/L TBT are significantly different from control.

After 15 days to 2000 ng/L of E2 Vv and Sv significantly increase. After 30 days of exposure, there
are no significant variations of the four stereological parameters. Between 15 and 30 days of
exposure, Vv, Sv and Nv significantly decrease (P<0.05) for all E2 concentrations and for control.

Discussion

TBT and 17B-estradiol showed statistically significant changes in the responses of phagocytosis.
TBT reduced phagocytotis activity only after 30 days of exposure at 500 ng Sn/L The phagocytosis
activity of animals exposed to 17b-estradiol was reduced as soon as 15 days at 2000 ng/L and after
30 days at 200 ng/L and 2000 ng/L

Most of the available information concerning the immunotoxicity of organotin compounds, mainly
inhibition of phagocytosis, has been obtained from aquatic organims. The in vivo exposure to TBT
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of the blue mussel, Mytilus edulis, reduced significantly haemocytes phagocytic activity from 40 ng
Sn/L (0.33 nM) (St Jean et al., 2002). The effective concentration reducing phagocytosis in Tapes
philippinarum was found to be at 50 nM (Cima et al., 1998). (Bouchard et al., 1999) have shown
that in vitro exposures of haemocytes of Mya arenaria to TBT inhibited phagocytotic uptake of
latex fluospheres from 1 uM. In oyster haemocytes, TBT has been found to decrease
chemiluminescence activity (used as a measure of phagocytotic activity) at a concentration of 1.5
uM (Fisher et al., 1990). Compared with other species, the effective concentration of TBT able to
reduce phagocytosis (4.2 nM Sn) in Corbicula fluminea is low. However, the mechanism of TBT
effects on phagocytosis is not clear yet. The effects observed in the freshwater snail Lymnea
stagnalis did not appear to be associated with endocrine modulating activity but rather appeared to
have resulted from the cytotoxic or inflammatory activity of TBT (Czech et al., 2001).

The main effects on phagocytosis activity have been observed after 17p-estradiol exposure. The
bidirectionnal interactions between the endocrine system and the immune system have been noted.
For example, gonadal hormones have been shown to have a marked effect on the morphology of
thymus and other lymphoid organs (Ahmed, 2000). This imply that the modulation of the
reproductive tissues by environmental estrogens may also affect the immune system. Conversely,
the modulation of the immune system by environmental estrogens, either directly or indirectly, may
in turn affect reproductive physiology (Ahmed, 2000).

Estradiol can act in several ways on haemocytes; it can induce an increase in Ca?* concentration,
modifying haemocytes capacity to phagocyte (Canesi, L. et al., 2004a). 17b-estradiol can affect the
immune function of the marine mussel, through rapid tyrosine kinase-mediated signalling pathways
converging on phosphorylation of both mitogen activated protein kinases (MAPKS) and signal
transducers and activators of transcription (STATS), whose activation plays a key role in the
immune response (Canesi, Laura et al., 2004b). Hormons can then play a role in phagocytic activity
of haemocytes and estradiol can act as feed back control process (Gauthier-Clerc, Sophie, 2003).
Impairment of immune response leads to a loss of competitivity in the environment.

Phagocytosis normally mobilizes lysosomes for subsequent handling of phagocytosed materials
(Bayne, 1990). Lysosomes are involved in sequestration and metabolism of natural toxins, likely to
induce several patterns of lysosomal damage (Lowe and Pipe, 1994; Cajaraville et al., 1995).

A few variations among lysosomal stereological parameters were observed. The most
important modifications observed occured when animals were exposed to TBT. When stored in
lysosomes, organic xenobiotics and metals may cause their membrane destabilization (Lowe and
Pipe, 1994; St Jean et al., 2002), or their structural changes (Cajaraville et al., 1991; Cajaraville et
al., 1992; Etxeberria et al., 1994). Digestive cell lysosomes are involved in the process of TBT
excretion as butyltins which are mainly accumulated in pyloric caeca (Békri and Pelletier, 2004).
Butyltins are known to be strong membrane toxicants (Gray et al., 1987; Aw et al., 1990) and the
membrane affinity and toxicity of TBT has been clearly demonstrated in human erythrocytes
(Porvaznik et al., 1986).

In the present work, after 30 days of experiment, stereological parameters decreased in control
animals. As the clams were not fed, we could expect an effect of food privation on digestive cells.
However, the increase in Vv, Sv and Nv observed for animal exposed to TBT indicated that impacts
of TBT on lysosomes compartment is stronger than the one induced by starvation. The increase
observed stereological parameters in animals exposed to 173-estradiol may be due the activity of b-
glucuronidase. This activity is likely to be enhanced by the presence of steroid such as 17b-estradiol
(Sanchez-Martin et al., 1996). The increase in the number of lysosomes observed in our study may
be a consequence of the B-glucuronidase production and activity. The steroid may have also
affected lysosomal membrane by modifying ion balance within cell (Burlando et al., 2002).

As with phagocytosis activity, lysosomal structural changes occurred after 30 days of exposure.
With the exposure to 17b-estradiol lysosomal parameters might go down due to the combination of
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exposure to 17b-estradiol and to starvation, inducing a very high stress for digestive cells; the
decrease between 15 and 30 days of exposure is significant.

In conclusion, in an animal such as Corbicula fluminea, presenting hermaphroditism
characteristics, the immune and lysosomal responses may be influenced by endocrine disruptors. In
the present experiment, both TBT and E2 act on the immune function of haemocytes, E2 modifying
the phagocytic activity earlier than TBT. Lysosomes underwent endocrine disruptor impact.
Response of the lysosomal compartement towards TBT is the same as for other metal pollutant such
as cadmium, inducing an increase in number of lysosomes. E2 does not have any strong effect on
this compartement as this product is a natural hormon entering in a normal metabolizing process.
However, the compartement is still affected. This study suggest that if E2 affects immune system,
as an hermaphroditic protandrous species, receptor for this steroid may exist.
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Figure 1 : Means and standard deviations of cell viability of animals exposed in only water and with
methanol as solvent vehicle for 15 and 30 days.
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Figure 2: Cell viability of animals exposed 15 and 30 days to TBT (A) and 17B-estradiol (B)
(means * standard deviation)
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Figure 3 : Means and standard deviations of phagocytosis inhibition (as relative fluorescence units
(RFU)/mg of proteins) of animals in water and with methanol as solvent vehicle for 15 and 30 days.
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Figure 4 : Inhibition of phagocytosis (as relative fluorescence units (RFU)/mg of proteins) after 15
days of exposure to TBT (A) and 17p-estradiol (B) (means + standard deviation)
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Figure 5 : Inhibition of phagocytosis after 30 days of exposure to TBT (A) and 17p-estradiol (B)
(means * standard deviation of the relative fluorescence units / mg of proteins)
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Figure 6 : Means and standard deviations of stereological parameters measured in digestive cells of
animals exposed in only water and with methanol as solvent vehicle for 15 and 30 days. A.
lysosomal volume density (Vv), B. lysosomal surface density (Sv), C. lysosomal surface to volume
ratio (S/V), D. lysosomal numerical density (Nv).

TBT F (T) df P F (D) df p F (1) df P
Log (W)  0.192 1 0665  5.443 3 0004 4779 3 0.008
Sv 0.098 1 0756  4.875 3 0007  4.429 3 0.011
SIV 0.605 1 0443 0711 3 0.553 1.300 3 0.292
Log(Nv) 0.061 1 0806 5216 3 0005  3.102 3 0.041

E2 F (T) df p F (D) df p F (1) df P
Log (Vv)  18.709 1 0.0002  1.809 3 0170  0.79 3 0.508
Sv 19.1508 1 0.0002  2.9893 3 0.049 1.094 3 0.369
SIV 2.715 1 0111 0538 3 0661  0.340 3 0.796
Log(Nv) 15.48 1 0.001 4.81 3 0009 0812 3 0.499

Vv : volume density ; Sv : surface density ; S/V : surface to volume ratio ; Nv : numerical density
F : Fisher’s F ratio ; df : degrees of freedom ; p : probability of F ; T : exposure time ; D : exposure dose ; | : timexdose
Statistically significant (P<0.05)

Table 1 : Two-way analysis of variance table showing the effect of exposure to concentrations of
TBT and E2 in digestive lysosomal structure.
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Figure 7 : Means and standard deviations of the stereological parameters analysis of digestive lysosomes in
clams exposed to TBT for 15 and 30 days. A. lysosomal volume density (Vv), B. lysosomal surface density,
C. lysosomal surface to volume ratio (S/V), D. lysosomal numerical density (Nv). Significant differences
between pairs of mean values are indicated in the upper triangular matrix by an asterisk (P<0.05).
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Figure 8 : Means and standard deviations of the stereological parameters analysis of digestive
lysosomes in clams exposed to 17B-estradiol forl5 and 30 days. A. lysosomal volume density (Vv),
B. lysosomal surface density, C. lysosomal surface to volume ratio (S/V), D. lysosomal numerical
density (Nv). Significant differences between pairs of mean values are indicated in the upper
triangular matrix by an asterisk (P<0.05).
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IV.A.2.2.a Autres marqueurs employés

e Dosage des phosphates labiles en milieu alcalin

Sur tous les tissus prélevés (masse viscérale, manteau, branchies) aucune coloration, indiquant la
présence de nombreux groupements phosphates, n’a pu étre observée.

e Histologie
Nous avons effectué des coupes histologiques dans les masses viscérales de C. fluminea (n=3) afin

de controler I’état des gonades apres exposition au 17p3-cestradiol et au TBT, et évaluer leurs effets
éventuels sur I’hermaphrodisme. Les résultats sont présentés dans la Figure 37.

Ovocyte W ""d 'r
-ty . .h
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Figure 37 : Coupe dans la masse viscérale de C. fluminea apreés 30 jours d’exposition
Témoin (x400), B. 2000 ng/L de E2 (x100)
C. 50 ng/L de TBT (x400) D. 500ng/L de TBT (x100)

Chez les témoins (Figure 37A), on peut observer une coexistence des 2 types de gonades,
avec les follicules ovariens et spermatiques remplis. Chez les individus exposés a 2000 ng/L de
17B-cestradiol (Figure 37B), les ovocytes sont semblables a ceux observes chez les témoins, et
méme plus volumineux. Cependant, pour la partie méle, il y a tres peu de spermatozoides autour des
spermatogonies. L’exposition des animaux au TBT pendant 30 jours permet d’observer des 50 ng/L
(Figure 37C) une réduction du nombre d’ovocytes dans les follicules ovariens alors que le nombre
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de spermatozoides autour des ovogonies semble plus important. Pour les animaux exposés a 500
ng/L de TBT (Figure 37D), il y a une réduction importante de la taille et du nombre d’ovocytes.

Des études récentes ont montré que des expositions de bigorneaux (Littorina littorea) a de

trés faibles doses de composés organostanniques entrainaient la masculinisation et la stérilisation, et
donc I’échec de la reproduction chez les femelles (Schulte-Oehlmann, et al., 1997; Oehlmann, et
al., 1998). Cependant, lors d’études sur I’escargot hermaphrodite Lymnaea stagnalis exposé au
TBT, aucun changement pathologique de la gonade n’a pu étre observé, bien que les taux de
fécondité/ponte aient été diminues (Czech, et al., 2001).
Chez C. fluminea, bien qu’il semble que la partie femelle paraisse prédominante chez les animaux
exposés au 17B-cestradiol et la partie male, prédominante chez les animaux exposés au TBT, il n’est
pas possible de conclure sur I’influence de ces composés sur les gonades a cause de la quantité
insuffisante d’échantillon.

IV.A.2.2.b Conclusion de I’exposition au TBT et 17 #-cestradiol

En raison de sa nature hermaphrodite, il semble difficile d’évaluer, sur le terrain, les

perturbations endocriniennes de la reproduction de C. fluminea; les deux sexes étant naturellement
successifs avec une période d’hermaphrodisme simultanée. L'induction de la synthese de protéines,
apparentées aux vitellines par les xéno-cestrogénes, offre la perspective de développer un
biomarqueur d'effets représentatif d'une perturbation endocrinienne. Une connaissance approfondie
de la vitellogenése s'avere toutefois indispensable pour établir les limites d'utilisation in situ des
vitellines comme biomarqueur d'effets.
Outre leur influence possible sur le systéme immunitaire, 17p-cestradiol et TBT paraissent
également agir sur I’état d’avancement de maturation des gonades, méle ou femelle, ou favoriser le
développement de I’'une par rapport a I’autre. S’il atteint une population entiere, ce déséquilibre
pourrait a terme empécher les fécondations et la survie d’une population.

Il est donc nécessaire d’effectuer chez C. fluminea une étude plus approfondie sur
I’influence des modulateurs endocriniens sur les gonades, puis effectuer une caractérisation des
variations saisonniéres des concentrations hormonales et en vitellines et rechercher la localisation
tissulaire de leur synthese en fonction du sexe prédominant.

IV.A.2.3 Conclusion

Ces premiéres étapes nous ont permis de mettre au point des méthodes de dosages pour
plusieurs parametres. Les différents types d’exposition ont permis d’évaluer les réponses des
différents paramétres choisis en fonction de la dose d’un contaminant et d’évaluer leur potentiel en
tant que biomarqueur d’effets.

Certains parameétres nécessitent un développement complémentaire et un suivi saisonnier, tels que
le DNA unwinding et la perturbation de la reproduction. Ceux-ci ne seront pas retenus pour
I’application en conditions semi-contr6lées (mésocosmes).

De ces expositions, nous retiendrons donc les paramétres ayant une mise en ceuvre facile et ayant
une reponse nette en fonction de la dose de contaminant et du temps d’exposition: I’activité de la
phagocytose, les changements structuraux des lysosomes, ainsi que I’oxydation des bases de
I’ADN (8-0xodG). Ces marqueurs seront utilisés lors d’expositions dans les mésocosmes afin de les
évaluer en milieu naturel et d’en déterminer le temps de réponse vis-a-vis de la mortalité des
individus et de les valider comme biomarqueurs d’effets chez C. fluminea. L’utilisation des
conditions semi-contrdlées nous permettra d’ajouter les indices de conditions a ces marqueurs.
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IV.B Application et validation en conditions semi-controlées

Le choix de travailler dans des conditions semi-controlées permet de reconstituer, au mieux,
un écosysteme continental naturel. Pour cela, I’emploi d’un mésocosme dynamique ouvert (les
Rivieres Pilotes) est choisi afin de recréer une représentativité écologique optimale.

Les Rivieres Pilotes (Figure 30) sont achevées en juillet 1999 sur le site de I’usine de Lacq
(64) apres des études menées par le Dr. A. Basseres. L’exploitation de ces riviéres artificielles se
rattache a deux domaines importants du droit environnemental : la mesure d’impact in situ et
I’évaluation des risques. La mesure d’impact est un theme d’actualité nécessaire a la surveillance et
la protection des écosystemes. La Directive Cadre Eau et la future loi sur I’eau francaise imposent
une surveillance accrue des rejets et donc I’étude d’impact des produits. Le projet des Rivieres
Pilotes permet de participer a I’élaboration des outils nécessaires a cette tache.

Il s’agit de quantifier et qualifier I'impact d’une pollution grace a I’étude des populations et des
communautés présentes dans I’écosystéeme. Le projet de validation de bioindicateurs en eau douce,
avec l’utilisation des biomarqueurs chez C. fluminea, a vu le jour grace au partenariat avec
I’Agence de I’Eau Adour-Garonne, le LPTC et le CEMAGREF de Bordeaux et de Lyon. Ce projet
doit permettre de comparer les outils biocénotiques déja existants aux réponses physiologiques et
biochimiques du bivalve. La précocité et la souplesse d’utilisation des biomarqueurs seraient des
valeurs ajoutées dans la mesure d’impact in situ. lls doivent donc étre validés notamment au cours
de programmes comme celui-ci.

Des expérimentations préliminaires ont été nécessaires au lancement du programme de validation
des biomarqueurs. Elles ont été menées pour s’assurer de la bonne colonisation des mésocosmes et
déterminer le type de sédiment a employer. Le programme s’articule ensuite en deux phases :

» Une premiére phase de validation de 8 mois a eu pour objectif I’étude des cinétiques de
colonisation des canaux et la vérification de la reproductibilité des réponses biologiques et
des mesures physico-chimiques dans les canaux expérimentaux. Cette phase a permis d’une
part de definir que le temps minimum nécessaire pour une colonisation biologique
homogéne sur I’ensemble des canaux était de 2 mois et d’autre part, de démontrer
statistiquement la reproductibilité des canaux expérimentaux entre eux et I’absence de
différence spatiale entre les prélevements sur toute la longueur du canal (Basseres &
Tramier, 2001).

Cette phase est suivie par un plan de mélange organisé selon un réseau de Scheffé qui permet des
comparaisons multiples :

« La seconde phase comprend plusieurs types d’expositions, pendant lesquelles I’écosystéme
de chaque canal est exposé a un composé pur ou en mélanges de deux ou trois composés. Au
cours de la premiére étape de cette seconde phase, des individus de C. fluminea ont été
exposés a des produits purs pour I’évaluation de la sensibilité et de la précocité de réponse
des biomarqueurs d’exposition en comparaison a celles de I’écosystéeme. Lors de la seconde
étape les animaux ont été exposeés a des mélanges afin de tester les interactions des
substances (détermination du type d’interaction : antagonisme, additivité ou synergie), de
vérifier s’il existait une réponse spécifique a chaque substance et si cette signature
apparaissait au sein des mélanges.

Nous avons effectué deux types d’exposition dans les Rivieres Pilotes. La premiére
exposition consiste a valider les réponses des biomarqueurs d’effets en milieu naturel, en exposant
des individus a un gradient de contamination. La seconde exposition entre dans le cadre de la
seconde étape de la phase Il de validation des biomarqueurs. Elle nous permettra de controler la
prédiction des biomarqueurs d’effets de la mortalité des individus de C. fluminea et de comparer
leurs réponses a celles des biomarqueurs d’exposition, a travers I’échelle indiciaire multimarqueurs,
et de I’abondance d’une communauté (oligochetes).
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IVV.B.1 Exposition au methacrylate de méthyle

La production annuelle de méthacrylate de méthyle (MAM) a été évaluée a 470 000 tonnes
par an (Institute for Health and Consumer Protection, 2002). Il est utilisé en priorité en tant
gu’intermédiaire pour la fabrication de polymeres. Les produits principaux sont des plaques
d’acrylique, des esters de méthacrylate, des moulages, des extrusions, des émulsions, des polymeres
de dispersion et des résines réactives. Les préparations de résines réactives sont appliquees en
industries et la construction tels que les revétements de sols (~ 20%), les produits adhésifs (~60%)
et dentaires (~80%). Le MAM peut étre un composé résiduel provenant des peintures, des laques et
des vernis (~0,5%), il se retrouve dans I’environnement a partir des eaux de rejet, des fumées et des
émulsions de polymeres aqueuses (peintures, vernis). Dans I’atmospheére, le MAM réagit avec les
radicaux hydroxyles et I’ozone. Les radicaux libres formés dans I’eau par I’action de la lumiére
pourraient donc réagir avec le MAM mais il n’y a pas eu d’estimation des taux de ces réactions
(Institute for Health and Consumer Protection, 2002).

Le méthacrylate de méthyle est produit commercialement soit par la voie des acétones
cyanhydrines (methacrylamide sulfates) soit par I’oxydation de I’isobutene ou du tert-butanol (voie
des C4). Une troisieme voie de production, mineure, utilise I’éthyléne (voie des C;). L’acide
méthacrylique entre dans la formation du MAM en tant qu’intermédiaire (ECETOC, 1995). Tres
peu d’études sur la toxicité du MAM ont été menées. En effet, celui-ci ne semble avoir des effets
qu’a fortes doses et principalement en inhalation, provoquant principalement des irritations des
voies aériennes chez les humains (Lomax, et al., 1997). Les essais menés chez les animaux ont
permis de déterminer les doses induisant 50% de mortalité (DL50) chez les rats (8 a 10 mg/kg) et
les souris et lapins (5 mg/kg) soit en inhalation chez le rat a 29,8 mg/l et chez la souris >25 mg/I
aprés une exposition de 4 heures. Les signes cliniques de la toxicité du MAM s’expriment par une
augmentation du rythme ventilatoire en 2 & 5 minutes, suivit par des faiblesses de motricité et une
diminution de la respiration en 15 a 40 minutes (Hext, et al., 2001).

IV.B.1.1 Objectifs

Ce travail s’insere dans le cadre d’une étude plus vaste menée dans les Rivieres Pilotes,
portant sur I’évaluation des risques. L’objectif de cette étude a été de tester les biomarqueurs
d’effets sur un gradient de concentration d’un produit n’entrant pas dans les catégories
classiguement utilisées en écotoxicologie. Cette exposition nous permettra de valider les réponses
des biomarqueurs d’effets en milieu naturel. Les biomarqueurs d’effets devront pouvoir donner des
réponses en fonction du gradient, indépendamment des parametres environnementaux.

1VV.B.1.2 Conditions physico-chimigues

IV.B.1.2.a Paramétres environnementaux

La température (Figure 38) de tous les canaux varie de la méme maniére ; tous les animaux
subissent les mémes variations. La température minimale des canaux est de 15 °C, mais 2 pics de
température a 19°C ont eu lieu avant le premier et le deuxiéme temps de prélevement (7 et 15 jours
d’exposition). Apres le deuxiéme pic, la température de I’eau augmente réguliérement pendant 11
jours pour atteindre 21°C, 5 jours avant la fin de I’exposition.

Il faut noter que cette période (fin juillet 2003) correspond au début de la canicule qui a sevi debut
aolt 2003 en France (pour la méme période I’année précédente, la température de I’eau variait entre
14 et 18°C).
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Au début des expositions, la quantité d’oxygene dissous (Figure 39) dans les canaux était
comprise entre 8 et 10 mg/L. Cependant, ces quantités chutent de maniére trop importante pour
certains canaux pour que cela soit due a une véritable diminution de la concentration en oxygeéne
dissous. Les sondes plongeant de fagon permanente dans I’eau, celles-ci peuvent étre recouvertes
d’algues dont la croissance est favorisee par I’ensoleillement, entrainant une stagnation de I’eau au
niveau de la sonde.

Le pH (Figure 40) des différents canaux reste autour de 7 et de 8 pendant toute la durée de
I’exposition.

La conductivité augmente réguliérement entre le début (~90 uS/cm) et la fin de I’exposition
(~ 160 pS/cm) pour rechuter aux valeurs initiales. Comme pour les sondes mesurant la quantité
d’oxygeéne dissous, ces sondes peuvent étre influencées par les algues se trouvant autour des sondes.
La chute finale correspond a un nettoyage des sondes. On considere donc, que la valeur de la
conductivité n’a pas changé entre le début et la fin de I’exposition.

Les paramétres chimiques sont mesurés dans les témoins : NH;" (< 0,2 mg/L), NOs (2,4 &
3,5 mg/L), PO,> (< 0,2 mg/L), chlorures (1,8 & 2,9 mg/L), DCO (< 14 mg/L), DBOs (0 & 2,5 mg/L),
Pt (0 mg/L).

Les valeurs mesurées des parametres physico-chimiques sont conformes au bon maintien des
organismes.
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Figure 39 : Evolution de I’oxygéne dissous dans I’eau au cours du temps
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Figure 40 : Evolution du pH de I’eau au cours du temps
—e—Canal 1 —=— Canal 2 —x— Canal 4 —x— Canal 7 ——— Canal 8
Canal 10 —x-—Canal 11 Canal 13 Canal 15 Canal 16
uS/cm
200 -
180 4
160 4
140 -
120 -
100 B Zo B
(J':i//'/x ~X2R X
80 | v N
60 - >'/ X
X /
40
X\ /
20 | :

14/06/03
16/06/03
18/06/03
20/06/03
22/06/03
24/06/03
26/06/03
28/06/03
30/06/03
02/07/03
04/07/03
06/07/03
08/07/03
10/07/03
12/07/03
14/07/03
16/07/03

Figure 41 : Evolution de la conductivité de I’eau au cours du temps
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IV.B.1.2.b Concentration du MAM dans les canaux

Les mesures de la concentration nominale et mesurée du méthacrylate de méthyle dans les
canaux sont reportées dans le Figure 42. Les concentrations moyennes calculées sont indiquées dans

le Tableau 11.
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Figure 42 : Concentrations (mg/L) de MAM dans les canaux en fonction du temps (jours)
(# : concentration nominale, A : concentration mesurée).

Concentration Moyenne sur
nominale I’exposition
(mg/L) (mg/L)

Canal 1 0,74 0,74 +0,16
Canal 8 0,74 0,7+0,6
Canal 12 7 6,0+0,7
Canal 15 22 14 +12
Canal 4 37 32+3
Canal 11 37 30+3
Canal 2 148 133+ 16

Tableau 11 : Concentrations nominales et moyennes (avec écart-type) du méthacrylate de méthyle

dans I’eau

Nous garderons les valeurs des concentrations nominales pour la présentation des résultats.
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1V.B.1.3 Mesures des biomarqueurs

IV.B.1.3.a Mortalité

Apres une semaine passée en stabulation dans les enclos avant I’exposition, aucune mortalité n’a été
relevée. Au cours de I’expérimentation, la mortalité des individus reste faible (<5%) pour beaucoup
de conditions expérimentales. On peut cependant noter (Figure 43) qu’il y a une augmentation de ce
taux de mortalité chez les animaux exposés a 148 mg/L de MAM en fonction du temps et ce, des 7
jours, jusqu’a 30 jours d’exposition avec 100 % de mortalité. De plus, apres 30 jours d’exposition,
on peut remarquer qu’a partir de 22 mg/L de MAM dans le milieu, le taux de mortalité augmente en
fonction de la dose.

100%
80%
60%

40%

20%

30 jours
0% 15

22
37 148 mg/L

Figure 43 : Taux de mortalité de C. fluminea mesuré au début de I’exposition, avant I’injection des
produits (0) puis apres 7, 15 et 30 jours.

IV.B.1.3.b Indices de condition

Comme pour la mortalité, les indices de condition (IC) (Figure 44) ont été relevés a TO avant
I’injection du MAM. On peut noter que I'IC a augmente de pres de 10 % entre le debut de
I’exposition et le 7°™ jour d’exposition.

Dés 7 jours d’exposition, les animaux exposés a 148 mg/L de MAM ont un indice de condition
significativement inférieur a celui des témoins.

Apres 15 jours d’exposition, la tendance de I’indice de condition est a la diminution en fonction de
la dose. Qutre I’'IC des individus exposes a 148 mg/L de MAM, celui des individus exposés a 37
mg/L est également significativement inférieur & celui des individus témoins. De plus les IC des
animaux exposés a 22, 37 et 148 mg/L de MAM sont significativement inférieurs a celui des
animaux exposeés a 0,74 mg/L de MAM.

Aprés 30 jours d’exposition, il n’y a pas de différences significatives entre les animaux exposés et

les témoins. Cependant, les animaux exposés a 22 mg/L et 37 mg/L ont des IC significativement

inférieurs a ceux exposés a 0,74 mg/L de MAM.
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Figure 44 : Indices de condition mesurés au début de I’exposition avant I’injection des produits
(TO), puis apres 7, 15 et 30 jours d’exposition.
Les différences significatives (P<0,05) entre les paires de moyennes, pour un temps de prélévement donné, sont
indiquées dans la matrice triangulaire par des carrés noirs.

IV.B.1.3.c Viabilité cellulaire

Le rouge neutre est un colorant vital ; seules les cellules vivantes peuvent I’absorber. On utilise
cette propriété pour évaluer la quantité de cellules restant en vie (Figure 45). Des 7 jours
d’exposition, le taux d’absorption du rouge neutre par les hémocytes d’animaux exposes a 148
mg/L est significativement inférieur (~ 85 %) aux taux d’absorption observés chez les animaux
exposés aux autres concentrations. Cette diminution s’accentue apres 15 jours d’exposition. La
viabilité des hémocytes des animaux exposés a 7 et 37 mg/L de MAM est significativement
inférieure par rapport aux témoins, avec un taux d’absorption respectivement de ~95 % et de ~85
%.

Apreés 30 jours d’exposition, la viabilité des hémocytes des animaux exposés a 37 mg/L de MAM
est réduite d’environ 30 %, alors que celle des animaux exposés aux autres concentrations ne
change pas.
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Figure 45 : Viabilité cellulaire (en pourcentage par rapport aux témoins)

Les différences significatives (P<0,05) entre les paires de moyennes, pour un temps de prélévement donné, sont

indiquées dans la matrice triangulaire par des carrés noirs.

IV.B.1.3.d Activité de phagocytose des hémocytes

Dés 7 jours d’exposition, on peut observer une inhibition de la phagocytose significativement
différente des témoins (Figure 46), chez les animaux exposés a 148 mg/L de MAM. L’inhibition est
encore plus importante apres 15 jours d’exposition. Les animaux exposés a 37 mg/L de MAM ont
une activité de phagocytose significativement différente entre 15 et 30 jours d’exposition. Les
autres concentrations de MAM ne semblent pas induire d’inhibition de la phagocytose.
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Figure 46 : Inhibition de la phagocytose
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Les différences significatives (P<0,05) entre les paires de moyennes, pour un temps de prélévement donné, sont
indiquées dans la matrice triangulaire par des carrés noirs.
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IV.B.1.3.e Réponse des lysosomes — changements structuraux des lysosomes

Trés peu d’effets ont pu étre observés sur les réponses des lysosomes de la glande digestive (Figure
47). Apres 7 jours d’exposition, seule la densité surfacique lysosomiale (Sv) des animaux exposés a
37 mg/L de MAM est différente de celles des animaux exposés a 7 et 22 mg/L de MAM. De méme,
seules les valeurs des densités numérigques lysosomiales (Nv) des animaux exposés a 22 et 37 mg/L
de MAM sont significativement différentes I’une de I’autre.

Ce n’est qu’apres 15 jours d’exposition que I’on observe une augmentation significative des valeurs
de la densité volumique (VV) et surfacique (Sv) chez les animaux exposés a 0,74, 7 et 22 mg/L de
MAM. Cette variation traduit une augmentation de la taille des lysosomes dans la cellule. La
diminution de la densité numérique lysosomiale (Nv) observée chez les animaux exposés a 37 mg/L
de MAM traduit une diminution du nombre de lysosomes dans la cellule.

Aprés 30 jours d’exposition, les valeurs des paramétres stéréologiques ont tendance a étre plus
faibles que chez les témoins. De plus, chez les témoins, les valeurs de Vv et Sv ont tendance a avoir
augmenté au cours de I’exposition avec une diminution de S/V. Ces variations indiquent une
augmentation de la taille des lysosomes ; ils occupent alors plus d’espace dans la cellule digestive.
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Figure 47 : Moyennes et écart-types des parametres stéréologiques mesurés sur les lysosomes de la

glande digestive de C. fluminea exposées au MAM pour 7, 15 et 30 jours.
A. densité volumique (VVv), B. densité surfacique (Sv), C. rapport surface/volume des lysosomes (S/V), D. densité
numérique (Nv). Les différences significatives (P<0,05) entre les paires de moyennes, pour un temps de prélevement
donné, sont indiquées dans la matrice triangulaire par des carrés noirs.
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IV.B.1.3.f 8-oxodG

Les taux de 8-oxodG mesurés avant le début de I’exposition ont un niveau de base se situant autour
de 5 bases oxydées pour 10° dG.

8-ox0dG / 10° dG
20

] Témoins
00,74 mg/L
38 151 @ 7 mg/L
L = B 22 mg/L
£ S 10 M 37 mg/L
= T M 148 mg/L
51 T T Tl X morts
0 I X

0 5 30

7 1
Temps (jour)
Figure 48 : Taux de 8-oxodG (nombre de bases oxydées pour 10° bases normales) mesurés dans les
branchies de C. fluminea exposées au MAM pendant 7, 15 et 30 jours.

Rappelons que, les taux de 8-oxodG ici ne sont indiqués qu’a titre indicatif pour illustrer une
tendance (des raisons commerciales, ne nous ont pas permis d’effectuer I’ensemble des mesures
pour obtenir suffisamment de données pour effectuer des statistiques).

Il ne semble pas y avoir d’augmentation des taux en fonction de la concentration, mais plutét une
variation en fonction du temps. Aprés 7 et 30 jours d’exposition, les taux 8-oxodG sont équivalents,
alors qu’ils sont plus élevés apreés 15 jours d’exposition.
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IV.B.1.4 Discussion

Le méthacrylate de méthyle ne semble avoir des effets (altérations fonctionnelles) sur C. fluminea
qu’a des doses élevées. Il se pourrait cependant que cette absence soit due aux concentrations trop
faibles du produit ; les concentrations mesurées sont inférieures aux concentrations nominales (pour
les concentrations de 0,74 a 22 mg/L).
Dans cette experimentation seuls I’indice de condition, la viabilité cellulaire et I’activité de la
phagocytose des hémocytes répondent dés le 7°™ jour d’exposition a 148 mg/L de MAM. Au 15°™
jour d’exposition, si ces marqueurs répondent également a 37 mg/L de MAM, les autres marqueurs
(changements structuraux des lysosomes et 8-oxodG) présentent des variations significatives pour
toutes les concentrations. Au dernier jour d’exposition, I’indice de condition, la viabilité cellulaire
et I’activité de la phagocytose ne répondent qu’a 37 mg/L de MAM. Il semble donc qu’il y ait un
seuil de concentration pour ce composeé, en deca duquel les biomarqueurs d’effets ne répondent pas.
La diminution de la viabilité cellulaire et de I’activité de la phagocytose des hémocytes sous
I’action du MAM pourraient s’expliquer par le blocage d’un transporteur d’électrons et le
découplage de la phosphorylation oxydative empéchant la synthese de I’ATP comme il a été montré
sur des mitochondries de foie de rat (Bereznowski, 1994). L’effet observé in vitro peut dans des
conditions in vivo entrainer la mort cellulaire.
Chez les mammiféres, une concentration de 0,5% du monomere a réduit la capacité de phagocytose
des macrophages in vitro (Welch, 1978). Les processus de phagocytose faisant appel des
transmetteurs, les taux, initiaux et maximum, d’entrée de Ca** peuvent étre directement inhibés par
le MAM. Une série d’expérimentations in vitro a montré que dans le sang (homme, rat) la
disparition du MAM était due a une hydrolyse catalysée par les enzymes du sérum (Bereznowski,
1995). De plus, les cinétiques de conversion indiquent que cette voie est la principale étape
majoritaire, et peut-étre méme la seule, du métabolisme du MAM dans le sang (Corkill, et al., 1976;
Bereznowski, 1995).
La métabolisation du MAM peut donc expliquer que certains biomarqueurs sont moins sensibles.
L’hydrolyse du méthacrylate de méthyle en acide méthacrylique et en méthanol serait une
explication du peu de variations observées dans les parameétres stéréologiques des changements
structuraux des lysosomes. En effet, le traitement de rats avec de I’acide méthacrylique durant 6
mois (1% dans I’eau de boisson) n’a pas permis de révéler ni une augmentation de mortalité parmi
les animaux ni des changements histologiques dans les tissus ou dans les enzymes du sérum. Ceci
est probablement d( a I’absorption rapide de I’acide méthacrylique a de faibles doses par le foie et
sa dégradation rapide en métabolites non-toxiques (Bereznowski, 1995). Le méthanol quant a lui ne
semble pas avoir d’influence sur les paramétres stéréologiques (article 3).

e Comparaison aux biomarqueurs d’exposition

Lors de cette expérimentation, deux especes de bivalves ont été exposees : Corbicula fluminea pour
la mesure des biomarqueurs d’effets et Unio tumidus pour la mesure des biomarqueurs d’exposition
(GRd, GSH, GSSG, Se GPx, MDA) (Coffinet, et al., 2005).
Nous avons appliqué I’échelle indiciaire multimarqueurs aux biomarqueurs d’exposition chez U.
tumidus (Tableau 12A). L’ordre des couleurs obtenu fait apparaitre nettement le gradient de
contamination. La réponse des biomarqueurs d’effets (Tableau 12B) chez C. fluminea évolue aussi
selon le gradient de contamination.

De plus, les réponses observées avec les biomarqueurs d’exposition (T7) précedent celles
des biomarqueurs d’effets, alors qu’au temps suivant (T15) on peut observer une superposition des
deux types de biomarqueurs.
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T7 T15 T7 T15 T30
0 7
0,74 19 18 -
7
34 36 ane e
148 »e® »e® )
A B
Biomarqueurs d’exposition Biomarqueurs d’effets
Code des couleurs : & :viabilité cellulaire
Bleu : environnement peu pollué ¢ :phagocytose
Vert : environnement modérément pollué : lysosomes
Jaune  :environnement significativement pollu¢ - indice de condition
Orange  :environnement lourdement pollué 2 . 10no .y
Rouge : environnement hautement pollué = +100% de mortalité

Tableau 12 : A. Echelle indiciaire multimarqueurs et B. réponses significatives des biomarqueurs
d’effets, en fonction des concentrations de MAM (mg/L) et du temps d’exposition

IV.B.1.5 Conclusion

L’exposition d’animaux en conditions semi-contr6lées & un gradient de contamination, nous a
permis d’observer que les marqueurs ont répondu en fonction de ce gradient, bien que le
méthacrylate de méthyle ne semble avoir eu des effets que sur les animaux exposés aux plus fortes
doses. Lorsque la majorité des marqueurs répondent de facon significative, pour un temps donne,
nous avons observé la mortalité des animaux (C. fluminea) au temps de prélévement suivant.

De plus, les réponses ont été identiques pour les concentrations en réplicat.

Comparés aux biomarqueurs d’exposition, mesurés chez Unio tumidus, qui réagissent de fagon
précoce a la présence du contaminant (Coffinet, et al., 2005), les biomarqueurs d’effets chez C.
fluminea traduisent une réponse plus prédictive des effets toxiques (mortalité) du xénobiotique sur
I’organisme. Cette comparaison nous montre qu’il peut y avoir conjointement une réponse de
défense (biomarqueur d’exposition) face a un contaminant et des altérations fonctionnelles
(biomarqueur d’effets) ; I’animal lutte pour éliminer le composé toxique, mais commence a subir
des altérations fonctionnelles.

Les réponses des différents marqueurs au gradient de contamination et leur reproductibilité en
mésocosme, nous permet de conclure sur leur utilisation possible comme biomarqueurs d’effets en
conditions naturelles.

L’étape suivante va consister en une exposition a des substances pures et a des mélanges pour
finaliser la validation de ces biomarqueurs.
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IVV.B.2 Evaluation de la réponse des biomarqueurs d’effets avec des substances pures ou des
melanges

La grande majorité des études toxicologiques, portant sur les contaminants, concernent
I’évaluation des expositions a des produits seuls. En pratique, les étres vivants sont exposes a des
mélanges variables et complexes de produits pouvant agir indépendamment comme dans le cas
d’une exposition a un produit seul, mais ils peuvent également interagir pour moduler les effets du
mélange dans son ensemble.

La majorité des études de toxicité des mélanges en toxicologie aquatique se rapportent aux
mélanges de métaux lourds (Bolognesi, et al., 1999). Un travail systématique a été réalisé sur les
effets combinés des produits chimiques organiques industriels.

IV.B.2.1 Les mélanges

Différentes stratégies ont été décrites pour évaluer les propriétés toxicologiques des
mélanges complexes. L’approche intégrative permet I’étude d’un mélange dans son ensemble,
fractionnant un mélange afin de déterminer les constituants causals et synthétiques, et permet
d’étudier les interactions entre les agents dans des combinaisons simples (Mauderly, 1993). Ces
dernieres permettent d’obtenir des informations sur les interactions (Eide, 1996).

IV.B.2.1.a Mélanges simples et complexes

Un mélange simple est défini comme étant constitué d’un petit nombre de produits (10 ou
moins) et dont la composition est qualitativement et quantitativement connue. On peut trouver des
exemples dans les cocktails de pesticides ou une combinaison de médicaments (Feron & Groten,
2002).

Un mélange complexe est défini comme étant constitue de dix, cent ou mille produits chimiques et
dont la composition est quantitativement et qualitativement tout a fait inconnue. On en trouve des
exemples dans les eaux de boisson, les poussieres de bois, I’atmospheére des lieux de travail.

Il y a une différence marquée dans la maniere dont la toxicité des mélanges est traitée. Dans
I’approche « bottom-up », le mode d’action ou le site d’action du produit chimique dans le mélange
est connu, déterminant le modéle qui pourra predire la toxicité du mélange. Pour I’approche « top-
down », le type d’interaction entre les produits chimiques n’est pas connu. C’est plutdt la toxicite
totale du mélange qui est mesuree.

IV.B.2.1.b Terminologie

Les termes utilisés pour décrire la toxicité des mélanges sont nombreux. Cette quantité rend confus
et géne le développement de leur étude. Il existe « différents termes décrivant des phénomeénes qui
semblent étre les mémes mais sont souvent employés de maniére complétement différente selon les
auteurs » (Calabrese, 1991). Quelques exemples sont présentés dans le Tableau 13.
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Synergie Addition Antagonisme
Plus qu’additif Action attendue Moins qu’additif
Supra additif Simple addition Infra-additif
Potentialisation Action additive Addition compétitive
Sommation positive Sommation Antagonisme compétitif
Action commune Action commune Action commune
Interaction Interaction Interaction

Tableau 13 : Exemple de termes utilisés pour la description de différents types actions communes
(modifié d’aprés Marking (1985)).

On considére donc qu’il y a 3 classes d’actions communes (interactions) : I’additivité, la synergie et
I’antagonisme (Calamari & Alabaster, 1980; Marking, 1985; Calabrese, 1991) :

Addition : la toxicité du mélange est égale a celle de la somme des toxicités connues des produits
chimiques du mélange (1+1=2). Il faut cependant noter qu’il existe deux types d’additivité
(concentration et réponse).

Synergie : la toxicité du mélange est supérieure a I’addition des toxicités des produits du mélange
(1+1>2).

Antagonisme : la toxicité du mélange est inférieure a I’addition des toxicités des produits du
mélange (1+1<2).

IV.B.2.2 Obijectifs

Cette eétude en mésocosme s’intégre dans la validation de biomarqueurs pour leur utilisation
in situ. La validation des biomarqueurs d’effets en milieu semi-contrélé (mésocosme) comprend la
possibilité d’une quantification de la réponse des biomarqueurs, I’observation des effets, la présence
ou non d’un seuil dans les doses pour obtenir ces effets, la précocité des réponses et la sensibilité en
fonction du temps d’exposition et de la dose.

L’ objectif de cette etude était de quantifier les effets induits par des produits seuls ou en
mélanges et de valider les biomarqueurs d’effets sélectionnés auparavant. Cette exposition
permettra de déterminer les temps de réponses des biomarqueurs et d’observer s’il existe une
précocité de leur réponse par rapport a la mortalité des individus.

1VV.B.2.3 Conditions physico-chimigues

Les résultats des mesures des parametres physiques sont mesurés pour chaque canal :
I’oxygene dissous (Figure 49), la conductivité (Figure 50), le pH (Figure 51), la température (Figure
52) et le débit (Figure 53). Ces mesures sont effectuées avant le début des expositions (TO indiqué
par un trait rouge). Globalement, la quantité d’oxygéne dissous se situe entre 6 et 12 mg/L, la
conductivité varie entre 60 et 110 uS/cm, le pH entre 7,5 et 8,5, la température entre 5 et 9°C et le
débit moyen dans les canaux est de 12 m*/h soit 10cm/s.

Les paramétres chimiques sont mesurés chez les témoins : NH4" ( 0 a 0,15 mg/L), NO3 (3,4 2 6,2
mg/L), PO,* (0 40,2 mg/L), chlorures (2,2 4 5,4 mg/L), DCO (< 10 mg/L), DBOs (0 & 5 mg/L),

Pt (0 mg/L).

Les valeurs mesurées des parametres physico-chimiques sont conformes au bon maintien des
organismes.
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Figure 49 : Evolution de I’oxygeéne dissous dans I’eau au cours de I’expérimentation
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Figure 50 : Evolution de la conductivité de I’eau au cours de I’expérimentation
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Figure 51 : Evolution du pH de I’eau au cours de I’expérimentation
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Figure 52 : Evolution de la température de I’eau au cours de I’expérimentation
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Figure 53 : Débit (mesuré au courantometre en sortie de pépiniére)

Les mésocosmes ouverts permettent I’entrée de toutes les especes a I’intérieur du systeme, y
compris les algues, ou elles peuvent se développer. Les sondes (pH, O,, température) sont disposées
en fin de canal, parallelement au courant, et sont donc un obstacle dans le canal. Les algues peuvent
venir s’y accumuler et provoquer des perturbations lors des mesures. Cela peut expliquer les
variations subites des parametres physiques observées pour certains canaux (canal 5 pour I’oxygene
dissous, canal 1 pour le pH, ensemble des canaux pour la conductivité au 22°™ jour d’exposition).
L’augmentation du débit les 4 premiers jours d’exposition traduit une forte pluviosité a cette
période. Ces variations de débits vont également modifier les concentrations des produits qui sont
délivrés par des pompes en fonction du débit théorique désiré.

Les différentes valeurs des paramétres physico-chimiques varient dans le méme sens pour
tous les canaux, on peut alors considérer alors que les produits, qu’ils soient seuls ou en mélange,
n’affectent pas les paramétres physico-chimiques.
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1V.B.2.4 Concentrations des produits dans les canaux

Les concentrations des différents contaminants, mesurées par le groupe Indicateurs Biologiques du
Pble de Recherche Mont/Lacq (Total Petrochemicals), sont reportées dans les Figures 54, 55 et 56.
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Figure 54 : Valeurs des concentrations (en ug/L) des produits seuls (canaux 9, 8, 5, 12)
(# : concentration nominale, = : concentration ajoutée, A : concentration mesurée).
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Figure 55: Valeurs des concentrations (en pg/L) pour chaque produit, dans les mélanges binaires
(canaux 2, 4, 6,7, 11, 14)
(# : concentration nominale, ® : concentration ajoutée, A : concentration mesuree).
(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)
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Figure 56 : Valeurs des concentrations (en ug/L) de chaque produit, dans les mélanges ternaires
(canaux 1, 3, 13, 15)
(# : concentration nominale, ® : concentration ajoutée, A : concentration mesuree).
(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)

Pour le cadmium (Cd) et le méthylparathion (MB), les concentrations sont faibles, il existe donc des
incertitudes quant aux valeurs obtenues par rapports aux limites de quantification.

Les concentrations de I’huile anthracénique (HA) et acide monochloracétique (AMCA) semblent
étre assez stables dans toutes les configurations (pur ou en mélange). Les concentrations en
méthylparathion varient au cours du temps. Les mesures de concentrations effectuées dans les
solutions meres ne semblent pas concorder aux concentrations attendues.
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1V.B.2.5 Mesures des biomarqueurs

IV.B.2.5.a Mortalité

La mortalitt commence a apparaitre aprés 15 jours d’exposition (Figure 57) chez les
animaux exposes au cadmium (12%), au methylparathion, a I’AMCA, aux mélanges binaires
Cd/HA, Cd/MB, et ternaire Cd/HA/MB (3%) ainsi que chez un des témoins (8%).
Aprés 30 jours d’exposition, on observe une mortalité tres éleveée chez les animaux exposés au
mélange ternaire Cd/HA/MB (28%), puis dans les mélanges Cd/MB, HA/MB/AMCA (14%), MB,
MB/AMCA, Cd/MB/AMCA, HA/MB/AMCA (8%) et plus faible chez les animaux exposés au Cd,
HA, AMCA, Cd/AMCA, HA/AMCA et les témoins (4%).
Pour les mélanges binaires, la formule de Abbott donne un facteur d’interaction (FI) égal a 1 pour
les animaux exposes au mélange Cd/MB indiquant un phénomene d’additivité. Pour les autres
mélanges binaires, le FI est inférieur a 1 (antagonisme). Parmi les mélanges ternaires, Cd/HA/MB
semble avoir eu un effet supérieur a I’additivité ; I’addition des effets dus aux produits seuls est
dépassee.
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Figure 57 : Taux de mortalité des palourdes d’eau douce par condition
(facteurs d’interaction FI donnés pour les mélanges binaires)
(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloraceétique)
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IV.B.2.5.b Indices de condition

Les indices de condition (Figure 58) des lots contaminés ne sont pas significativement
différents des lots témoins. Mais ceux des animaux dans les rivieres artificielles sont plus élevés que
ceux des animaux dans le site de prélevement. Cette différence est due au fait que le lac de Cazaux-
Sanguinet est un lac oligotrophe, donc avec peu de nutriment disponible pour les animaux. La
tendance est donc a une augmentation du taux de remplissage de la cavité palléale, une fois les
animaux transplantés dans les riviéres artificielles.
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Figure 58 : Indices de condition représentés par le taux de remplissage de la cavité palléale
pour chaque condition d’exposition a 7, 15 et 30 jours et lors du prélévement sur le site du lac
de Cazaux-Sanguinet.

(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloraceétique)

IV.B.2.5.c Activité de phagocytose des hemocytes

Aprés 7 jours d’exposition, les hémocytes des animaux exposés au cadmium seul et au
mélange HAJAMCA présentent une stimulation de I’activité de phagocytose (Figure 59), alors que
ceux des animaux exposés au mélange Cd/MB/AMCA ont une activité inhibée (P<0,05). Aprées 15
jours, la stimulation a également été observée chez les animaux exposés a certains mélanges
binaires Cd/AMCA et HA/MB, mais surtout chez les animaux exposés aux melanges ternaires.
Apres 30 jours, I’activité de la phagocytose des hémocytes est globalement inférieure a celle
observée aprés 15 jours d’exposition. Une différence significative de I’activité de phagocytose par
rapport aux témoins est observée chez les animaux exposés aux mélanges ternaires HA/MB,
Cd/HA/AMCA et Cd/MB/AMCA.
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Figure 59 : Activité de phagocytose des hémocytes de Corbicula fluminea
Les différences significatives (P<0,05) entre les paires de moyennes, pour un méme type de contamination, sont
indiquées par des carrés noirs dans la matrice triangulaire. Les différences significatives (P<0,05) par rapport aux
témoins pour un temps donné sont indiquées par un astérisque.

(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)

IV.B.2.5.d Réponse des lysosomes

Les variations des parameétres stéréologiques par rapport aux témoins, au cours des 3 temps
de prélévements (Figure 60) peuvent étre résumées ainsi (Tableau 14) :

cd  cd Ccd HA

Ci A MB AMCA [ mica MB A mica B A, N Ne
VW | 2 2 2 ns 7 2 2 2 2 ns 2 2 2 2
Sv | 7 2 ns ns ns 2 2 2 2 2 2 2 2
SIV | N N N N ns ns N ns N N ns ns N
Nv | 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2 2

Tableau 14 : Variations des parameétres stéréologiques au cours du temps
Augmentation () et diminution () significatives du parametre par rapport aux témoins, ns : variation non significative
par rapport aux témoins

On constate que sur les 4 produits purs testés, seuls le cadmium et I’huile anthracénique provoquent
des variations significatives des parameétres stéréologiques par rapport aux témoins. Les lysosomes
des animaux exposeés a ces produits augmentent en taille (traduit par une augmentation de Vv, Sv et
une diminution de S/V) (Figure 60A, B, C) et sont plus nombreux (augmentation de Nv) (Figure
60D). Cependant, si on compare les différents parametres mesurés pour une méme une méme
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exposition, les variations sont significatives au cours du temps (AMCA, MB). Ces variations sont
cependant moindres que pour le cadmium et I’huile anthracénique.

Pour les mélanges binaires, les lysosomes des animaux exposés a Cd/MB et HA/AMCA
augmentent de taille et sont également plus nombreux. Il semblerait que dans le cas de I’exposition
a MB/AMCA, les lysosomes ne subissent qu’une diminution de taille (diminution de S/V) aprés 15
jours d’exposition avant de revenir a la normale.

Pour les mélanges ternaires, les effets les plus forts sont rapportés pour les animaux exposés au
mélange Cd/HA/MB avec a la fois une augmentation de la taille et du nombre de lysosomes. On
observe les mémes variations chez les animaux exposés au mélange HA/MB/AMCA, puis ceux
exposés au mélange Cd/MB/AMCA avec des variations des parameétres stéréologiques un peu
moins importants. Le dernier groupe de mélange ternaire, Cd/HA/AMCA, ne présente qu’une
augmentation de la taille des lysosomes (diminution de S/V) ((Figure 60C) apres 15 jours
d’exposition.

Pour ce biomarqueur, des animaux ont été laisses 7 jours apres I’arrét de la contamination pour
observer leur niveau de récupération. Cela a permis de constater qu’une fois la pression de
contamination retirée, les parametres stéréologiques reviennent a un niveau proche de celui observé
chez les témoins.

Les témoins, quant a eux, subissent tres peu de variations. 1l n’y a pas de variations significatives de
Vv et Sv (Figure 60A, B) tout au long de I’exposition. Seul le témoin n°1 exprime une variation de
la taille des lysosomes (diminution de S/V) (Figure 60C) apres 15 jours d’exposition et une
augmentation du nombre de lysosomes (ainsi que le témoin n°2).
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Figure 60 : Résultats de la mesure des parametres stéréologiques des lysosomes de la glandes
digestive des palourdes d’eau douce pour les différentes conditions d’exposition apres 7, 15 et 30

jours et apres 7 jours de dépuration.
A. densité volumique lysosomiale (VVv), B. densité surfacique lysosomiale (Sv), C. rapport des densités surfacique et
volumique (S/V), D. densité numérique lysosomiale (Nv). Les différences significatives entre les paires de moyennes
(P<0,05) pour un type de contamination sont représentées par des carrés noirs dans les matrices triangulaires
supérieures. Les différences significatives par rapport aux témoins (P<0,05) sont indiquées par un astérisque.

(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)
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IV.B.2.5.e 8-0xodG

Dés 7 jours d’exposition, les animaux expriment des taux de 8-oxodG significatifs lorsqu’ils
sont exposés a des produits purs (Cd, MB), a des mélanges binaires (Cd/HA, HA/MB) et ternaires
(Cd/HA/MB, HA/MB/AMCA). Aprés 15 et 30 jours d’exposition, seuls les animaux exposés aux
mélanges ternaires expriment dans leurs branchies des taux de 8-oxodG significativement
supérieurs aux témoins. Apres 15 jours d’exposition, les taux sont plus élevés chez les animaux
exposés au Cd/HA/MB, et au Cd/MB/AMCA. Aprés 30 jours, ce sont ceux exposés au Cd/HA/MB
et HA/MB/AMCA qui présentent la réponse la plus importante.

Temps d’exposition

8-0x0dG/10° dG O 7 jours
6 & 15 jours
* [l 30 jours

Cd HA MB  AMCA Cd Cd Cd HA HA MB Cd Cd Cd HA Témoins
HA MB AMCA MB AMCA AMCA HA HA MB MB
MB AMCA AMCA AMCA
Figure 61 : Taux de 8-oxodG pour 10° bases normales dans les branchies de C. fluminea
(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)

IVV.B.2.6 Discussion

Les études en mésocosmes ont essentiellement été conduites sur des vertébrés (Propst, et al.,
1999), des plantes et trés peu sur des invertébrés. Ces mésocosmes nous ont permis d’étre aussi pres
gue possible des conditions environnementales.
Les divers produits chimiques seuls ou en combinaison ont induit des réponses chez les différents
biomarqueurs d’effets testés. Ces réponses ont essentiellement eu lieu dans les expositions aux
mélanges ternaires, ensuite aux produits purs et aux mélanges binaires.

¢ Indices de conditions

Lors de cette exposition a long terme, I’état général de I’organisme a été mesuré grace a
I’indice de condition. Une diminution de cet indice montrerait que I’animal ne peut maintenir ses
réserves nutritives et par consequent implique une diminution des activités physiologiques et
biochimiques. Dans notre cas, I’indice de condition ne présente pas de différences significatives au
cours de I’exposition entre les animaux témoins et ceux exposés aux xénobiotiques. Cependant cet
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indice, représenté par le taux de remplissage de la cavité palleale, est fortement influencé par les
variations saisonnieres. En effet, pendant les mois d’hiver I’animal a un métabolisme ralenti. En été,
toutes les activités ont repris pour assurer la reproduction. Pendant cette période, I’animal va se
nourrir en plus grande quantité pour permettre le développement des gonades qui vont alors pendre
de plus en plus de place dans la masse viscérale (Baudrimont, et al., 1997a), les tendances a
I’augmentation des IC au cours du temps sont plus visibles (Figure 62). Sur ce graphique, seuls les
animaux exposés a I’huile anthracénique (HA) n’ont pas vu leur indice de condition augmenter
significativement apres 30 jours.
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Figure 62 : Indices de condition (représentés par le taux de remplissage de la cavité palléale) chez

des C. fluminea.
Le plan expérimental est identique que celui décrit précédemment a la différence que cette exposition n’a été conduite
que sur des produits purs et en mélanges binaires pendant les mois d’été (juin-juillet). Les différences significatives
entre les paires de moyennes (P<0,05) pour un type de contamination sont représentées par des carrés noirs dans les
matrices triangulaires supérieures.

(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)

e Phagocytose

Diverses études menées aussi bien in vitro avec des hémocytes (Olabarrieta, et al., 2001), in
vivo en laboratoire (Fournier, et al., 2002) et sur le terrain lors de I’évaluation de I’impact d’une
pollution (Blaise, et al., 2002a), ont montré que la phagocytose pouvait étre modulée par des
xénobiotiques soit en stimulation soit en inhibition (Tableau 3 p.58); toute variation par rapport a la
normale étant considérée comme un effet.

Les produits purs et les mélanges ne semblent pas provoquer d’effet sur la phagocytose apres 7
jours d’exposition, a I’exception du cadmium qui entraine une stimulation. Aprés 15 jours
d’exposition, tous les mélanges ternaires et quelques mélanges binaires provoquent une activité
significativement plus élevée que celle des témoins. Aprés 30 jours d’exposition, un debut
d’inhibition de la phagocytose peut étre observeé.

La phagocytose réclame la mise en action de la machinerie cellulaire avec notamment des processus
de signalisation cellulaire ou les messagers voient leur concentration modulée (par exemple le Ca*)
(Meera, et al., 1993). Les stimulations de I’activité de phagocytose relevées pour certaines
conditions peuvent s’expliquer par le fait qu’a faible dose, les métaux lourds, comme le cadmium,
induisent une immunostimulation  (phénomene d’hormese) (Sauve, et al., 2002).
L’immunostimulation est considérée comme une réponse cellulaire a un stress. Les hydrocarbures
et les pesticides, quant a eux, provoquent une inhibition de la phagocytose (Lorteau, et al., 1995;
Grundy, et al., 1996a; Olabarrieta, et al., 2001).
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Le mélange induisant le plus souvent une réponse implique souvent le cadmium et I’AMCA.
L’AMCA peut en plus agir sur les tissus en provoquant une inflammation et donc une mobilisation
des hémocytes. Cependant, sur une exposition a long terme, les effets de stimulation ne durent pas.
Les systemes s’épuisent et on assiste a une immunodépression a la suite de cette stimulation.
Cependant, pour les concentrations tres faibles (qui correspondent a des LOEC déterminées dans
des expérimentations préliminaires) appliquees ici, les effets sont obtenus majoritairement lors des
mélanges ternaires.

e Réponses des lysosomes

Ces 25 dernieres années, de nombreuses études effectuées chez les vertébrés ont montré que
les lysosomes de la glande digestive pouvaient accumuler et entrainer des réponses a diverses
classes de polluants (organochlorés, PCB, HAP, métaux lourds tels que le Cr, Cu, Pb et Zn et les
organométalliques tel le TBT). Les effets des métaux lourds tels Cu, Cd, Hg, Zn et des
radionucléides (U?*®, Pu?®® et Am®*") sur les lysosomes ont été validés comme biomarqueurs de
polluants (Regoli, 1992) ainsi qu’en tant que biomarqueurs de stress plus généraux (chaleur,
salinite, UV) sur le terrain et chez diverses especes d’invertébrés (Soto & Marigomez, 1997; Walsh
& O'Halloran, 1998; Camus, et al., 2000).

Chez les mollusques, la glande digestive représente un des organes cibles principaux pour

I’accumulation des polluants. Avec I’utilisation de diverses approches méthodologiques, les
réponses du systeme lysosomial des cellules digestives au cours de I’évaluation de la pollution dans
les écosystémes marins ont attiré I’attention (Etxeberria, et al., 1995a; Lowe, et al., 1995b; Hauton,
et al., 2001; Da Ros, et al., 2002). De nombreuses études, sur le terrain et en laboratoire, ont permis
de montrer que les multiples stress environnementaux (xénobiotiques métalliques et organiques,
stress thermiques, hypoxie, salinité, espéces reactives de I’oxygene) peuvent causer 2 types de
réponses dans les glandes digestives des mollusques : une réduction de la stabilité membranaire et
des changements structuraux des lysosomes (Moore, 1976; Lowe, et al., 1981; Cajaraville, et al.,
1989; Svendsen & Weeks, 1995).
Les expositions a des contaminants au cours de transplantations a court ou a long terme ainsi que
les études sur le terrain ont montré que la classe des composés organiques, comprenant les HAP et
les organochlorés, exercent dans les glandes digestives d’invertébrés, de nets effets au détriment des
fonctions lysosomiales. Les effets de leur combinaison avec des métaux lourds sur I’intégrité de la
membrane et le stockage des lipofuscines ont pu étre décrit chez le bigorneau (Littorina littorea), la
palourde (Perna viridis), I’huitre (Crassostrea virginica) et la moule bleue (Mytilus edulis)
(Viarengo, et al., 1985; Moore, et al., 1987).

Chez les poissons, la fuite des enzymes lysosomiales coincide avec I’induction des enzymes
du systeme du cytochrome P450 lors de la biotransformation des xénobiotiques (Kohler & Pluta,
1995). Ces systemes sont connus pour produire des especes réactives de I’oxygene et en
consequence I’induction de la peroxydation des lipides des membranes cellulaires, incluant celles
des lysosomes (Winzer, et al., 2000). La formation des especes réactives de I’oxygene peut aussi
s’effectuer & I’intérieur méme des lysosomes, les xénobiotiques ingérés pouvant reagir entre eux
(Cu, HAP). Les HAP sont attaqués par des ions métalliques déja présents a I’intérieur des
lysosomes (production des anthraquinones) puis sont engagés dans les cycles redox.

Des réactions d’oxydation intralysosomiales, catalysées par le fer, associées a des dommages
membranaires et des fuites d’enzymes hydrolytiques ont pu étre observées. Regoli, et al. (1998) ont
noté, chez les coquilles Saint-Jacques d’ Antarctique (Adamussium colbecki) exposées a des métaux,
une perte dramatique d’enzymes antioxydantes cytosoliques, glutathion S-transférase et catalase,
associée a une réduction de la stabilité de la membrane lysosomiale. Les attaques des especes
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réactives de I’oxygene peuvent survenir des deux cotés de la membrane lysosomiale, de I’intérieur
du lysosome et de I’extérieur depuis le cytoplasme.

e 8-ox0dG

D’une oxydation du pool de bases dG normales aussi faible que 0,0001% peut résulter d’un
doublement de mesure du taux de 8-oxodG (Helbock, et al., 1999). Les valeurs obtenues chez les
témoins (1 base oxydée pour 10° dG normales) correspondent & celles mesurées avec la méthode
chaotropique dans les cellules de foie de rat (Helbock, et al., 1998). Cependant, les valeurs obtenues
ici sont trés inférieures a celles retrouvées avec la méme méthode (au NaCl) sur les branchies de
moules (12 8-oxodG/10° dG) (Morin, et al., 2003).

Le cadmium peut induire la formation de 8-oxodG, augmenter I’activité des enzymes antioxydantes
associées au noyau et provoquer des cassures a I’ADN. La corrélation entre la formation de 8-
oxodG et les cassures de I’ADN indique que la 8-oxodG peut étre le facteur majeur conduisant a ces
cassures lorsque les cellules sont en contact avec du cadmium. Celui-ci peut également altérer la
synthese, la réparation et la fidélité de la réplication de I’ADN, et contribuer ainsi a d’autres
dommages (Mikhailova, et al., 1997).

La suppression de ces lésions a I’ADN est effectuée par le systéeme d’excision-réparation des
nucléotides qui agit généralement sur les macro-adduits de I’ADN. On peut s’attendre a ce que le
plomb et le cadmium augmentent également la génotoxicité lorsqu’ils sont combinés a d’autres
agents endommageants (Hartwig, 1994). Les résultats d’expérimentations in vitro indiquent que, en
raison de sa capacité a s’apparier a I’adénine, la 8-oxodG ne serait pas une lésion létale mais plutot
mutagene (Wallace, 2002). Comme cette lésion peut étre transmise aux générations suivantes, il est
important de connaitre la quantité de base oxydée formée.

Divers travaux ont étudié les dommages du radical OH- sur I’ADN et ont conclu que de tels
dommages sont trés sélectifs (Aruoma, et al., 1989; Halliwell & Aruoma, 1991). Ils ont montré que
les taux de 8-oxodG augmentaient de fagon appréciable au-dessus du bruit de fond lorsque I’ADN
était exposé au radical OH-. La 8-oxodG a donc été retenue comme un marqueur pour les
dommages de I’ADN par oxydation des bases (Shigenaga, et al., 1994).
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IV.B.2.6.a Comparaison mortalité/biomarqueurs

Si I’on compare les changements significatifs des biomarqueurs testés par rapport aux
mortalités mesurées, on remarque que les réponses des biomarqueurs obtenues a un temps donné
sont suivies d’une mortalité d’individus au temps suivant (Tableau 15).
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Tableau 15 : Comparaison mortalité/réponses des biomarqueurs d’effets
Les valeurs significatives des différents biomarqueurs testés (carrés gris)
(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)

Dans certains cas, méme si les résultats ne sont pas statistiguement significatifs (par exemple
MB/AMCA), un changement de taille des lysosomes a précédé la mortalité. Donc, la variation d’un
biomarqueur, a I’intérieur d’une méme condition, peut donner des informations sur I’évolution du

statut physiologique de I’animal.
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IV.B.2.6.b Comparaisons de I’échelle indiciaire multimarqueurs a I’abondance des oligochétes et
aux biomarqueurs d’effets

L’échelle indiciaire multimarqueurs a été appliquée aux résultats de cette expérimentation en
utilisant les biomarqueurs d’expositions (NADPH réd, catalase, GST et PChE) (Tableau 16). Au
cours de cette exposition chronigue, on s’attend a obtenir une augmentation des valeurs des indices
de I’échelle en fonction du temps (Clérandeau, et al., 2003).

Cd Cd Cd HA
Cd Cd Cd HA HA MB
Cd HA MB AMCA HA HA MB MB
HA MB AMCA MB AMCA AMCA MB AMCA AMCA AMCA

38,75

41,25 475 | 325 3125 33,75 3125 40 45

T7 35

4375 45 | 375 3125 4875 | 35 4625 3875 45
Code des couleurs : Jaune : environnement significativement pollué
Bleu :environnement peu pollué Orange : environnement lourdement pollué
Vert  :environnement modérément pollué  Rouge : environnement hautement pollué

Tableau 16 : Echelle indiciaire multimarqueurs (données TOTAL)
(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)

On peut noter que certains indices ne suivent pas ce gradient. Plusieurs hypotheses peuvent
expliquer la diminution de ces indices : les défenses de I’organismes (enzymes) sont inhibées ou
débordées par les xénobiotiques et/ou il y a un relais avec d’autres systemes enzymatiques (non
mesures).

Le rapprochement avec I’abondance des oligochétes (Figure 63), permet de considérer que certains
de ces indices sont des faux negatifs ; une diminution significative de I’abondance des oligochétes
indique dans ce cas une déterioration du milieu (pollution).
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Figure 63 : Abondance des oligochétes (données TOTAL)
Les étoiles indiquent une diminution significative (P<0,05)
(Cd : cadmium, HA : huile anthracénique, MB : méthyl parathion, AMCA : acide monochloracétique)

Les biomarqueurs d’effets permettent également de mettre en évidence les faux négatifs. En effet, si
on obtient un indice de pollution qui ne semble pas cohérent, alors que les biomarqueurs d’effets
répondent significativement on peut penser qu’on a affaire a des faux négatif (Tableau 15). Ceux-ci
peuvent également étre détectés a I’aide des variations des biomarqueurs d’effets pour une
condition donnée, sans pour autant qu’elles soient significatives par rapport au témoin (par
exemple, variations significatives des parametres stéréologiques au cours du temps pour un mélange
donné, mais non significatives par rapport au témoin).

En reportant sur I’échelle indiciaire a la fois les faux négatifs, confirmés par les diminutions
significatives de I’abondance des oligochétes, et ceux confirmeés par les réponses des biomarqueurs
d’effets (Tableau 17), on observe qu’ils se superposent souvent.

Cd Cd Cd HA
Cd Cd Cd HA HA MB
MB AMCA HA HA MB MB
HA MB AMCA MB AMCA AMCA MB AMCA AMCA AMCA

4125 475 | 32,5 31,25 3375 31,25 40 45

30 38,75 ; 3375 31.25
4375 45 | 375 3125

48,75 35 46,25 38,75 45
Tableau 17 : Echelle indiciaire multimarqueurs avec report des faux négatifs
3 faux négatifs confirmés a partir de I’abondance oligochétes
O faux négatifs confirmés a partir des biomarqueurs d’effets

Les réponses de communautés sont plus tardives que celles des biomarqueurs (Figure 2) ; les faux
négatifs, confirmés uniquement avec les biomarqueurs d’effets (Cd/MB, Cd/AMCA,
Cd/MB/AMCA), peuvent étre dus a cette cause.
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IV.B.2.7 Conclusion

L’exposition de C. fluminea a des substances pures et en mélanges, nous a permis d’évaluer
les réponses des marqueurs en milieu naturel. Les diverses substances utilisées ont un impact
beaucoup plus important sur I’animal lorsqu’elles sont en mélanges ternaires, montrant la
potentialisation de ces produits les uns avec les autres. L’approche multimarqueurs a permis
également d’obtenir une certaine prédiction de la mortalité des individus de C. fluminea exposés. La
prédiction de ces marqueurs sur la mortalité est d’autant plus intéressante que, bien que précédant
la mortalité, en retirant le stress induit par les xénobiotiques (cas de la mise en dépuration), ces
marqueurs retrouvent un niveau comparable aux témoins. Il semble donc que I’irréversibilité d’une
atteinte soit un phénomeéne extréme.

Cette expérimentation nous a permis de valider I’utilisation des réponses des marqueurs pour la
surveillance du milieu dulgaquicole.

IVV.B.3 Conclusion sur les expositions en mésocosmes

Ces deux types d’exposition dans les rivieres artificielles nous ont permis de valider
I’utilisation des marqueurs sélectionnés en tant que biomarqueurs d’effets sur C. fluminea: la
mesure de I’activité de phagocytose avec deux techniques, les changements structuraux des
lysosomes et la 8-oxodG.

Les deux expérimentations effectuées dans les Riviéres Pilotes ont été menées a deux périodes de
I‘année, en été pour I’exposition au MAM et en hiver pour I’exposition aux mélanges révélant la
variabilité saisonniere des biomarqueurs.

Variabilité des réponses de I’activité de phagocytose

Les bivalves sont des animaux poikilothermes et donc sujets aux variations physico-
chimiques du milieu (salinité en milieu marin, dureté en milieu dulcaquicole, température, ...). Ces
variations peuvent entrainer des modifications dans les activités de défense des hémocytes (Fisher,
1988) ainsi que dans les autres fonctions remplies par les hémocytes.

Les changements physiologiques associés au cycle de reproduction des bivalves sont liés a la
température et donc a la saison. Par exemple, les moules (Mytilus edulis) collectées dans la lagune
de Venise avaient une densité d’hémocytes plus faible en été, pendant la période de ponte, par
rapport a I’hiver et au printemps (Pipe, et al., 1995). Des modifications dans le cycle de
reproduction peuvent influencer I’accumulation de contaminants dans I’organisme.

La nutrition joue également un réle dans ces variations. Chez les bivalves intertidaux qui arrétent de
se nourrir a marée basse, les tubules digestifs ont des épithéliums plus fins avec des lumens
importants. Ceux des bivalves subtidaux, qui peuvent se nourrir en continu, ont des lumens plus
étroits (Morton, 1970). L’atrophie du tubule digestif chez certains bivalves peut étre associée a un
stress d’une exposition a un xénobiotique (Couch, 1984) ou a une alimentation insuffisante
(Winstead, 1995). Les hémocytes migrent habituellement dans I’intestin pour participer a la
dégradation des nutriments. lls vont phagocyter et digérer les aliments mais ils peuvent étre
influencés par le statut alimentaire. Lors d’un jelne prolongé, ils vont étre mobilisés depuis
I”’hémolymphe vers les tissus pour les digérer et compenser un manque de nutriments.

Les hémocytes ont donc un rdle prépondérant chez les mollusques. Une altération de ce
compartiment va remettre en cause la survie a long terme de I’individu et donc de la population lors
des contaminations a grande échelle. La mesure de leur activité est donc un excellent biomarqueur
d’effets.
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Variabilités des réponses des lysosomes

Des mesures des variations saisonnieres des lysosomes de la glande digestives chez des
moules M. galloprovincialis (Etxeberria, et al., 1995b) ont permis de montrer une différence entre
été-automne et hiver-printemps. L’influence de la température sur le milieu est donc primordiale
source de stress (Moore, 1976). Cependant, dans notre cas, la température des eaux circulant dans
les canaux restent a des valeurs inférieures a celles de leur lieu de prélévement (lac de Sanguinet)
pour les mémes périodes (Vidal, et al., 2002).

Le processus de ponte influence les lysosomes de la glande digestive (Bayne, et al., 1978;
Cajaraville, et al., 1991). Chez C. fluminea, les variations saisonnieres du statut reproductif (Vidal,
et al., 2002) indiguent une chute du nombre d’ovocytes dans les gonades entre le mois de mai et de
septembre, avec une augmentation du nombre de larves dans les branchies. La température de I’eau
influe (Vidal, et al., 2002) sur le cycle de reproduction. Les animaux exposés a I’eau du Gave de
Pau ont leur cycle de reproduction retardé par rapport aux animaux du lac de Sanguinet dont I’eau
est plus chaude a la méme période.

La disponibilité de la nourriture peut également avoir une influence sur les changements structuraux
des lysosomes (Etxeberria, et al., 1995b).

Les valeurs des parameétres stéréologiques des témoins des 2 expositions en mésocosme (MAM et
mélanges), sont tres proches, laissant présumer que les variations observées sont essentiellement
dues aux contaminants et non aux variations de I’environnement.
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V Conclusion générale

Le but de cette étude prospective était de déterminer des marqueurs biologiques susceptibles

de devenir des biomarqueurs d’effets chez Corbicula fluminea, pour pouvoir définir le statut
physiologique de I’animal.
Pour ce travail, proposé dans le cadre d’un projet de validation des biomarqueurs chez C. fluminea
pour leur utilisation in situ, nous avons choisi des marqueurs d’effets génotoxiques,
immunotoxiques, reprotoxiques et généraux. A I’issu de nos études en laboratoire en conditions
contr6lées et semi-contrblées, certains marqueurs ont été validés en tant que biomarqueurs d’effets,
selon les critéres de sensibilité, précocité et reproductibilité, alors que d’autres ont été écartés
(Tableau 18). La plupart des marqueurs écartés nécessitent un développement complémentaire
approfondi.

Utilisation comme

Paramétres biomarqueur d’effets chez
C. fluminea

Génotoxicité
Bases oxydées (8-oxodG) A
DNA unwinding x
Immunotoxicité
Phagocytose (microbilles) v
Phagocytose (levures) v
Reprotoxicité
Phosphates labiles en milieu «
alcalin
Histologie des gonades x
Etat général
Changements structuraux v
des lysosomes
Stabilité lysosomiale x
Indice de condition (taux de %

remplissage de la cavité palléale)

Tableau 18 : Récapitulatif des parameétres retenus comme biomarqueurs d’effets chez C. fluminea
(V' retenu comme biomarqueur d’effet, %: non retenu, 4 : utilisation terrain)

Génotoxicité

Les essais sur les organismes entiers ou sur les masses viscérales n’ont pas permis d’obtenir
de I’ADN suffisamment purifié (exempt de protéines) pour étre analyse. En revanche, les faibles
taux de 8-oxodG obtenus sur les branchies des organismes témoins, indiquent une faible quantité
d’artéfacts induits et donc que le protocole proposé est adapté a cet organisme. Cependant, les
réponses de ce biomarqueur s’averent plus pertinentes lorsqu’il est utilisé lors des conditions semi-
contrélées.
L autre technique proposée pour évaluer la génotoxicité, le DNA unwinding, nécessite encore une
mise au point approfondie ; la détermination des niveaux de base d’ADN simple-brin, essentiels
pour la conduite de ce test, reste a optimiser. De plus, ce test nécessite le traitement d’échantillons
frais, ce qui le rend peu adapté aux études sur le terrain.
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Immunotoxicité

Le développement de I’activité de phagocytose des hémocytes chez C. fluminea a établi
que ce test était d’application aisée. L’observation simultanée d’une perturbation de I’architecture
du cytosquelette et d’une diminution de I’activité de phagocytose liée a la dose de xénobiotique,
autorise I’utilisation de ce marqueur comme biomarqueur d’effets immunotoxiques chez Corbicula
fluminea. Les deux techniques d’évaluation, équivalentes, ont été utilisees en fonction des
contraintes liées a I’expérimentation. Lorsque les échantillons ont pu étre traités immeédiatement
sans conservation, I’utilisation d’un lecteur de microplaques a été privilégiée et lorsqu’il a été
nécessaire de conserver les échantillons nous avons utilisé un cytometre en flux.
Les variations mesurées, stimulation ou inhibition de la phagocytose, sont considérées comme une
réponse. En effet, ce marqueur peut donner des réponses de type hormétique : certaines substances
(comme le cadmium) administrées a faible dose ont une action stimulante alors qu’a plus forte dose,
elles exercent un effet inhibiteur. De plus, il semble que le lien bidirectionnel entre le systeme
immunitaire et le systeme hormonal puisse exister chez C. fluminea. En effet, I’activité de
phagocytose semble influencée par les hormones.
Des expositions chroniques a des concentrations sublétales de xénobiotiques peuvent prédisposer
les individus a une plus grande susceptibilité aux agressions externes. Ce biomarqueur est donc
essentiel car il refléte I’état de I’individu et sa capacité a se défendre.

Reprotoxicité

La perturbation endocrinienne de la reproduction n’a pas pu étre démontrée de fagon
distincte : le caractére hermaphrodite de I’organisme étudié obligeant a adopter une approche
beaucoup plus précise que le dosage des phosphates labiles en milieu alcalin et plus quantitative
quant a la visualisation de coupes histologiques. Un travail approfondi sur la caractérisation des
hormones de C. fluminea et la connaissance de leur cycle saisonnier permettrait de mettre en
évidence des modifications des cycles et des taux hormonaux dans le cas d’une perturbation.

Etat genéral

La réponse lysosomiale, mesurée par les changements structuraux des lysosomes des

cellules de la glande digestive, est un marqueur général d’effets de toxicité non-spécifique qui
permet de cerner le statut biologique de I’animal mais nécessite du temps pour sa quantification. Par
ailleurs, nous avons observé que certains composés ne semblent pas influencer les parametres
stéréologiques (MAM, 17pB-cestradiol). Parallelement a ce test, la mesure de I’épaisseur de
I’épithélium digestif (Marigébmez, et al., 1996b) ou I’évaluation de la stabilité lysosomiale
pourraient s’avérer complémentaires dans la compréhension et I’évolution de ce biomarqueur.
Dans notre cas, si la stabilité lysosomiale n’a pas donné de résultats probants avec le protocole
décrit par ’'UNEP, I’utilisation d’un compose fluorescent (actuellement en développement) et une
quantification par analyse d’image pourrait permettre son emploi comme biomarqueur d’effets chez
C. fluminea.

L’indice de condition sélectionné (taux de remplissage de la cavité palléale) ne permet pas
de fournir une indication sur I’état général des individus de fagon assez sensible. De plus, cet indice
est trop directement lie a la saison pour pouvoir étre utilisé tout au long de I’année. Cet indice
integre non seulement le statut énergétique de I’animal (plus I’animal aura besoin de lutter pour
maintenir son homéostasie, plus ses réserves nutritives seront mises a contribution), mais également
le statut reproductif (en période de reproduction, les gonades occupent plus de place que la glande
digestive). De plus, en période hivernale, I’animal entre en période ralentie; les ressources
nutritives sont moins présentes et les conditions de développement moins favorables. Ces
conditions empéchent I’observation des variations potentielles dues a I’action d’un xénobiotique.
Son utilisation ne pourrait étre effective qu’en période estivale au cours de laquelle sa diminution,
ou son absence d’augmentation, pourraient suggérer des perturbations physiologiques de I’animal.
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Réponses des biomarqueurs

L’évaluation de la santé d’un animal peut également s’apprécier par sa capacité a survivre a
un stress prolongé. Le test du stress on stress (Viarengo, et al., 1995) pourrait plus facilement
convenir. Au cours de ce test, le bivalve est sorti de I’eau et son temps survie est mesuré par le
temps nécessaire a I’ouverture de la coquille : moins il sera en bonne santé, moins son temps de
résistance sera long.

Les biomarqueurs d’exposition et d’effets interviennent a différents niveaux d’organisation
dans I’organisme et a des moments différents. Ce sont ces différences qui permettent de prévoir la
mortalité des individus exposés. Cependant, pendant la réponse d’un biomarqueur d’exposition, les
atteintes fonctionnelles dues a un contaminant peuvent également survenir (réponse des
biomarqueurs d’effets). Les deux types de biomarqueurs peuvent alors répondre de fagcon
simultanée, mais les biomarqueurs d’effets ont des réponses beaucoup plus linéaires que celles des
biomarqueurs d’exposition face a un stress (Figure 64).

Progression de la maladie, stress...

>

Non-compensation

Homeostasie  Compensation Réversible  Irréversible
' ' ' t Mortalité

Agocytose

Concentration en

Bonne santé Stressé < Curable Incurable polluant

Atteintes >

Figure 64 : Chronologie possible des réponses des biomarqueurs d’exposition et d’effets lors d’un
stress subit.

ligne en pointillé : biomarqueurs d’exposition
ligne pleine : biomarqueur d’effets
en fond la gradation de couleurs indiquant la pollution de I’environnement :
Code des couleurs :  Bleu : environnement peu pollué
Vert : environnement modérément pollué
Jaune: environnement significativement pollué
Orange : environnement lourdement pollué
Rouge : environnement hautement pollué

205



Si les biomarqueurs d’effets permettent d’évaluer les altérations pathologiques, ils nécessitent, pour
la majorité d’entre eux, une mise en ceuvre complexe et longue en comparaison avec les
biomarqueurs d’exposition.

La comparaison des réponses des biomarqueurs d’effets avec celles d’une communauté (par
exemple I’abondance des oligochetes) permet de constater que ces réponses concordent entre elles.

Finalement, une étude de terrain permettrait la validation de cet outil avec la mesure d’un
panel d’indicateurs biologiques (biomarqueurs d’exposition, biomarqueurs d’effets et réponses des
communautés). La mise en relation de la chronologie d’apparition des réponses des biomarqueurs et
des réponses des différentes communautés d’un écosysteme permettrait d’évaluer la prédictivité des
réponses biomarqueurs quant & I’influence d’un contaminant sur un organisme, une population, une
communauté ou un écosysteme. L’intégration des biomarqueurs d’effets dans I’échelle indiciaire ou
la création d’une échelle paralléle les intégrant, améliorerait 1’évaluation de la qualité d’un milieu,
en donnant un outil supplémentaire et complémentaire a I’échelle indiciaire multimarqueurs.
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Abstract—Investigations on the combined effects of ultraviolet (UV)-B radiation and anthropogenic toxicants have focused primarily
on the chemical interactions between UV-B and organic compounds. Only a few studies have examined whether exposure to UV-
B changes sensitivity to toxicants. This question is addressed in a laboratory study using the common shoreline Antarctic amphipod
Paramoera walkeri and exposure to environmentally realistic levels of copper, UV-B radiation, and food shortage. Exposure to
copper for 21 d in the absence of any additional stressors (food present, no UV-B) showed a lowest observable effective concentration
(LOEC) of greater than 100 g Cu/L. Exposure to copper and UV-B in combination, with no shortage of food, resulted in a LOEC
of 45 g Cu/L. When exposed to copper and UV-B, with shortage of food, a LOEC of 3 ng Cu/L was recorded. Hence, the
combination of environmental stress from exposure to UV-B radiation and shortage of food increases the sensitivity of P. walkeri
to copper more than 30-fold. Increased metabolic energy requirements for defense mechanisms in response to toxicants and UV-
B are discussed as possible explanations. It is concluded that consideration of environmental stressors in combination with toxicants
increases the accuracy of ecological risk assessments of toxicants and should be part of the process for developing guidelines for

ecologically acceptable concentrations of contaminants in the environment.

K eywor ds—Environmental stressors Ultraviolet-B

INTRODUCTION

Several investigations revealed that stressful environmental
conditions increase the sensitivity of organisms to toxicants.
For example, drought increases the sensitivity of spiders to
the pesticide deltamethrin [1] and of earthworms to copper
[2]. Low concentrations of oxygen also increases the sensitiv-
ity of the cladoceran Daphnia pulex to the pesticide carbaryl
[3] and to organic chemicals in a model population of Daphnia
magna [4].

Adverse biological effects caused by UV-B radiation alone
have been well documented for phytoplankton and zooplank-
ton in both marine and freshwater ecosystems [5,6]. In the
marine environment inhibition of biological processes due to
UV-B has been observed to depths of 20 to 30 m [7]. Inves-
tigations of the combined effects of UV-B and anthropogenic
toxicants have focused primarily on the chemical interactions
between UV-B and organic compounds. For example, exposure
to UV light causes chemical changes in PAHs, which increase
their toxicity [8]. In contrast, UV-B radiation is not expected
to bring about chemical changes in heavy metals that could
alter their toxicity.

The gammarid amphipod Paramoera walkeri is the dom-
inant macroinvertebrate in the Antarctic shoreline community
[9]. It has a circumpolar distribution, and occurs from 0 to 15
m depth [10]. It moves off the bottom during late autumn and
then is found clinging to the underside of the ice [11]. Its
widespread distribution and its occurrence in the zone where
ecological effects of UV-B are possible [7] are the main reasons

* To whom correspondence may be addressed (ml@uoe.ufz.de).

Food shortage

Toxicity Polar Crustacea

for selecting this species. In addition, it was previously pro-
posed as a species useful for monitoring heavy metal contam-
ination [12].

Following the concept that environmental factors may mod-
ify biological response to toxicants, the combined effects of
UV-B radiation, food shortage, and copper exposure were in-
vestigated using the Antarctic amphipod P. walkeri. The study
was initiated because an ecological risk assessment conducted
on the nearshore environment revealed a considerable gap be-
tween expected and observed effects of heavy metal contam-
ination on P. walkeri. The mortality rate of the amphipod was
increased, although the level of contamination measured in the
field was far below the concentrations determined to be toxic
in the laboratory [13].

Accordingly, the aim of this study was to determine if site-
specific environmental stressors increase the sensitivity of am-
phipods to heavy metals. This experiment was designed to
reveal whether UV-B radiation, which is known to be elevated
in Antarctica [14], and food shortage, which occurs naturally
in many populations [15], have the potential to increase the
sensitivity of the amphipod P. walkeri to copper.

METHODS
Collection and use of P. walkeri (Amphipoda, Crustacea)

During the Antarctic summer of 1999-2000, amphipods
were collected using hand nets along the rocky shoreline in
the region of Casey Station, Antarctica (66°17’S, 110°30'E)
from sites sufficiently far enough (>5 km) from the station
that they are unlikely to be influenced by contamination orig-
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Fig. 1. Design of the test system.

inating from station activities. Specimens were brought back
to the laboratory in fresh seawater and kept in aerated seawater
at —1.25°C for 48 h prior to experiments. Animals were sorted
before testing, and only the healthy animals were retained.

Description of test systems

Seventy-five gammarids were placed in each of 24 test
enclosures. The enclosures were suspended in pairs at the water
surface in 12 35-L glass aquaria containing water held at —1.25
+ 0.2°C. The enclosures measured 17 cm along each side,
were 3.5 cm high, were solid along the side, and were open
at the bottom to allow free exchange of water between the
enclosures and the aquarium. The bottom of the enclosure was
made of 0.5-mm mesh to retain the animals. The top of one
of the pair of enclosures in each aquarium was made of UV-
B transmitting material, and the other was made of UV-B
absorbing material. This setup ensured identical water quality
in the two test enclosures in each aquarium with each of them
receiving different UV treatments (UV-B+ and UV-B-).

In six of the units (Fig. 1), animals were fed 5 mg of bread
every 3 d and treated with one of a range of copper concen-
trations (0, 3, 10, 21.4, 45.7, or 100 pg/L). In the six other
units, animals were not fed and were treated with the same
copper concentrations. Half the water in each of the 35-L
aquaria was replaced every 3 d with fresh filtered seawater
with copper added according to the treatment.

The numbers of animals surviving after 5, 12, and 21 d
were recorded. The results after 5 d of exposure are not shown,
as no significant differences were observed in any of the treat-
ments by then. Temperature, salinity, pH, NO,, and NH, of
the water in each aquarium were measured every 3 d with
various WTW instruments (Wissenschaftlich Technische
Werkstdtten, Weilheim, Germany, Colorimetric Test Merk,
Germany). The mean temperature was —1.25°C with a range
of —1.5°C to —1.2°C; the mean salinity was 33.91%. with a
range of 33.8 to 34.0%o; the mean pH was 7.97 with a range
of 7.8 to 7.9, NO; was less than 0.005 mg/L, and NH; was
less than 0.02 mg/L. Accordingly, water quality is regarded
to be suitable for maintaining the test organisms.

UV-B radiation

Fifteen-watt UV-B tubes (T-15M, Vilber-Lourmat, France)
were placed 30 cm above the water surface of the aquaria. The
vessels used as control UV treatment (UV-B—) were covered
with a blocking foil (txUV, Protex, Overath, Germany). A
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plastic mesh was used in the UV-B+ vessels to diffuse and
reduce UV-B intensity in order to obtain 0.04 to 0.05 W/m?
UV-B at 3 cm depth in the water of the test vessels in the UV-
B+ treatments. The 24-h UV-B dose was approximately 4,000
J/m?/d in the UV-B+ treatments and close to zero in UV-B—
treatments. Measurements near Casey in the depth range of
0.5 to 3 m, the depth where P. walkeri mainly occurs, showed
that during a sunny summer day at noon, the natural UV-B
radiation intensity is approximately 0.3 W/m2. This maximum
value is thus approximately one order of magnitude higher
than the radiation used in the laboratory experiment. In the
field, the average radiation dose is approximately 7,500 J/m?/
d between 0.5 and 3 m depth during a sunny day, which is
approximately twice the dose used in the laboratory experi-
ment. In contrast, during periods of cloudy weather, natural
radiation is lower than in the laboratory study. The UV-B levels
were measured with a UV-B radiometer (RM 21, Dr. Grobel
UV-Elektronik GmbH, Ettlingen, Germany). Considering the
high natural variability in UV-B radiation, it can be assumed
that the peak intensity and the total dose of radiation used in
the experiment are well within the range of natural levels and
therefore that the experimental conditions are relevant for the
field situation in shallow waters.

Copper contamination

Stock solutions of copper sulfate were prepared in nitric
acid-rinsed glassware and stored in polyethylene bottles.
Amounts of stock solutions were added to the seawater in order
to obtain the equivalent of a logarithmic series of nominal
copper concentrations: 0, 3, 10, 21.4, 45.7, or 100 pg/L. Fifty
percent of the water in each aquarium was replaced every 3
d with fresh seawater with copper added according to the treat-
ment. To verify the dose of copper used in the experiments,
water samples from the treatments with nominal concentrations
of 45.7 and 100 pwg Cu/L were analyzed by polarography
(Methrohm 646 VA processor, Methrohm, Herisau, Switzer-
land), using the method of Ritterhoff and Zauke [16]. Mean
concentrations of copper over the two experiments in these
treatments were 49.7 = 7.7 ug/L and 111 = 19.2 pg/L.

Data analyses

To verify results, the experiment was performed twice con-
secutively. Significant differences in survival between treat-
ments were determined by chi-square analysis of 2 X; 2 con-
tingency tables calculating Fisher’s exact test using the soft-
ware StatView 4.1 for Macintosh (SAS Institute Inc., Cary,
NC, USA). Chi-square analysis was chosen because of the
high number of animals (75) in each treatment and the exis-
tence of only a successive set of two experiments as replicates.
In order to decrease the likelihood of a type | error, differences
in survival of the amphipod P. walkeri compared to the control
were regarded as significant only when the respective treat-
ments of each of the two replicated experiments did show the
same significant change compared to the control.

RESULTS
Response to copper in the absence of additional stressors

After 12 and 21 d exposure to copper without any additional
stressors (food present, no UV-B), there was only a slight (but
not significant) reduction in the survival rate of the amphipod
at the highest copper concentration tested (100 pg/L). This is
consistent with the limited data available on the sensitivity of
this species to copper: a 4-d median lethal concentration
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Fig. 2. Survival of the amphipod Paramoera walkeri after 12 and 21
d exposure to a combination of stresses (copper, ultraviolet-B, and
food shortage). The averages of two experiments are shown; error
bars show the results of each experiment. In order to decrease the
likelihood of a type | error, differences between treatment and re-
spective control (marked *) are indicated only if a significant differ-
ence (p < 0.05) was observed in both replicates of the experiment
(for details, see Methods).

(LC50) of 970 wg/L [12] and a 13-d no-observed-effect con-
centration (NOEC) greater than 100 pg/L [13].

Response to copper in the presence of UV-B and with food
available

After 12 d during which the animals were provided food,
a significant decrease of survival (40%) was observed at the
highest copper concentration tested (100 wg Cu/L) with UV-
B present (UV-B+), whereas no significant reduction of sur-
vival was observed without UV-B (UV-B—) (Fig. 2A). After
21 d, a significant decrease of survival (70%) was observed
at 45.7 and 100 ng Cu/L with UV-B present; however, no
significant reduction of survival was observed in response to
any of the copper concentrations in the absence of UV-B (Fig.
2B), indicating that simultaneous exposure to UV-B increases
the sensitivity of the amphipods to copper.

Response to copper in the presence of UV-B and with food
not available

After 12 d without food, a significant decrease of survival
(30%) was observed at 21 pg Cu/L with UV-B present (UV-
B+); however, no significant reduction of survival was ob-
served in response to any of the copper concentrations in the
absence of UV-B (Fig. 2C). After 21 d, a significant decrease
of survival (50%) was observed at 3 ug Cu/L in the presence
of UV-B, and survival in all the higher concentrations was at
least 80% lower than survival in the control. In contrast, no
significant reduction of survival was observed in response to
any of the copper concentrations in the absence of UV-B (Fig.
2D). The lowest-observable-effective concentration (LOEC)
for copper with UV-B present and food shortage is therefore
at least 30 times less than the LOEC for copper in the absence
of UV-B (Fig. 2D). Thus, when food is not available, the effect
of UV-B increasing the sensitivity of the amphipods to copper
is enhanced.

M. Liess et al.

Response to food shortage in the absence of UV-B
radiation

After 12 and 21 d of exposure, no significant reduction of
survival was observed at all copper concentrations, in the ab-
sence of UV-B (UV-B—), when comparing the treatments with
food present and food shortage (x? 2 X 2 contingency tables,
Fisher’s exact test, not shown).

Response to food shortage in the presence of UV-B

After 21 d exposure to copper without food, a significant
decrease of survival was observed with UV-B present (UV-
B+) at copper concentrations of 3, 10, and 21 wg/L shortage
(x3 2 X 2 contingency tables, Fisher’s exact test, not shown).
No effect was seen with the control. No meaningful trend could
be detected at concentrations of 45.7 and 100.g/L because at
these concentrations mortality close to 100% occurs even with
food present. Thus, when UV-B is present, shortage of food
decreases the survival rate of P. walkeri exposed to low con-
centrations of copper.

DISCUSSION

The results indicate that fewer P. walkeri survive when
exposed to both copper and UV-B radiation than when exposed
to copper alone. This could be caused by either of two pro-
cesses. The UV-B radiation could cause changes to the chem-
ical characteristics of the copper that increase its toxicity, or
the UV-B could increase the sensitivity of the amphipod to
copper. The first mechanism cannot be the reason for the dif-
ference in survival between animals exposed to UV-B and
those not exposed because the experimental design ensures
that both treatments were immersed in seawater/copper mix-
tures that had been exposed to the same UV-B radiation. The
test enclosures holding amphipods were floated in pairs in each
of the aquaria containing the seawater/copper mixture, one of
each pair of enclosures allowed exposure to UV-B, the other
shielded the animals from UV-B, and the enclosures were de-
signed so that the water from the aquaria could freely exchange
with water in the enclosures. Thus, if UV-B caused a chemical
change to the copper that increased its toxicity, this should
have affected both the animals exposed to UV-B and the an-
imals shielded from UV-B to the same extent. The authors are
not aware of any mechanism for UV-B to change the chemical
nature of copper. It is therefore assumed that the difference in
survival is due to an increased sensitivity of the animals to
the toxicant induced by UV-B rather than to an increased tox-
icity of copper due to UV-B.

It is concluded that UV-B radiation increases the sensitivity
of the amphipods by reducing their fitness. Such a reduction
of fitness due to UV-B, coupled with an increased sensitivity
to toxicants, has been previously observed. The sensitivity of
rotifers to mercury is increased as much as fivefold when
exposed to UV-B [17]. A similar increased sensitivity to tox-
icants in the presence of UV-B was also shown for the response
of fish to anthracene when exposed to sunlight [18] and the
response of daphnids to PAHSs in the presence of UV-B [19].
In both cases, the increased sensitivity to the toxicants was at
least partly due to a reduction of individual fitness and inde-
pendent of the chemical interactions between toxicant and UV
radiation.

Simultaneous exposure to copper and UV-B radiation under
conditions of food shortage resulted in significant mortality at
much lower concentrations of copper (3 w.g/L) than when food
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was provided. Hence, food shortage further increased the sen-
sitivity of amphipods to copper. This finding indicates that
energy shortage, and the consequences of this to the metab-
olism of contaminants, can cause an increased sensitivity to
copper in the amphipod or, put another way, that energy is
required by the amphipod to cope with exposure to copper.

Several studies have demonstrated that animals’ energy re-
quirements are increased by toxicants at concentrations that
are much lower than the concentrations that cause acute tox-
icity LC50. For example, endosulfane, at concentrations only
slightly higher than the NOEC level, caused an increase in
energy requirements in eels [20]. In gastropods, stimulation
of polysaccharide-hydrolyzing enzymes by long-term suble-
thal exposure to hexachlorobenzene (HCB) has been demon-
strated [21], suggesting that an increase in the metabolism of
reserve polysaccharides (glycogen) may be involved. In fresh-
water prawns, malathion exposure decreased levels of hepatic
glycogen by increasing metabolic demands [22], and the feed-
ing rate of gammaridean amphipods increases when exposed
to sublethal concentrations of chlorinated ethers [23].

The reverse effect, where exposure to a toxicant causes a
reduction in energy requirements, has also been observed. For
example, pyrethroids were found to suppress feeding in Pieris
brassicae larvae [24], and reduced food uptake was observed
for Gammarus pulex exposed to sublethal concentrations of
metals [25]. There is some evidence that these apparently con-
tradictory findings may be part of an overall pattern of in-
creased metabolic activity when exposed to low concentrations
(close to the NOEC), changing to decreased metabolism at
higher concentrations. As an example, decapod crustaceans
exposed to 2,4-D increased their oxygen consumption at a
concentration of 5 wg/L and decreased it at a concentration of
50 wg/L [26]. Similar results were obtained from grunion eggs
exposed to petroleum hydrocarbon [27]. The likely explanation
for this is that at low concentrations energy use is increased
to metabolize the toxicant but at higher concentrations the
metabolic pathways are disrupted.

Evidence exists from other studies that exposure to UV-B
radiation also causes an increased energy need. The UV-B
tolerance of D. pulex, measured in terms of survival, per-
centage of egg-bearing individuals, and number of juveniles
produced, increased with increasing food availability [28]. It
has been suggested that the increased UV-B tolerance in well-
fed animals (Antarctic scallop, Adamussium colbecki) is
caused by an increase of enzymatic activities of the antioxidant
defense system when digestive processes and oxygen metab-
olism are enhanced [29].

On the basis that energy requirements are increased by
exposure to low concentrations of toxicants and to compensate
the effects of UV-B radiation, the results of this study, higher
sensitivity of the amphipods to copper in the presence of UV-
B radiation under food shortage (Fig. 2), can be interpreted as
a conflict between energy requirements and energy supply. In
the presented example, this conflict may be pronounced, as
there is evidence that Crustacea in polar environment have
increased energetic cost of protein synthesis compared to Crus-
tacea of temperate areas [29]. The UV-B induced sensitivity
to copper is thus further increased if the amphipods are unable
to increase their energy budget because of food shortage.

CONCLUSION

Exposure of the amphipod P. walkeri to simultaneous en-
vironmental stress from both UV-B radiation and food shortage
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increased its sensitivity to copper by more than 30-fold. How-
ever, the extent to which exposure to UV-B increases sensi-
tivity of natural populations to toxicants in the wild is still not
determined. Adaptive processes, such as pigmentation [30],
and behavioral responses, such as avoidance of UV-B [31,32],
may moderate the effects of increased sensitivity to toxicants
caused by the UV-B. Nevertheless, environmental stressors
like UV-B that may have an effect that is synergistic to the
detrimental effects of contaminants should be considered in
ecotoxicological studies. They should also be included in the
process of risk assessment for contaminated sites and when
defining ecologically relevant guidelines for acceptable con-
centrations of environmental contaminants.
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The aim was to apply a multimarker scoring approach as complementary to freshwater
monitoring programmes carried out by the Warter Agency Adour Garonne. Fish (chub,
barbel and trout) were collected in 11 sites in rivers in south-west France. Five biomarkers
of response were measured either in muscle or brain for acetvicholinesterase (AChE) and
in liver tor glutathione S-transferase, catalase and 7-ethoxyresorufine O-deethylase. As a
result of multivanate analysis, sites were clearly discriminated mainly by 7-ethoxyresor-
utine (-decthvlase and acetylcholinesterase activities. According to the scoring approach,
a mulumarker pollution index was calculated for each sampling site as the sum of the
response index of the five measured biomarkers (pollution index). Sorting was established
by ranging the sites from lightly to highly contaminated locations.

Kevivords: exposure biomarkers, fish, freshwater, scoring approach, pollution index.

Introduction

Thousands of chemical pollutants such as polycyclic aromatic hydrocarbons
(PAHs), polychlorinated biphenyls (PCBs), heavy metals and pesticides have been
produced and released into the environment.

Pollution monitoring programmes were developed in the early 1950s (Mussel
watch in the USA, the French Survey Network in France RNO) based on chemical
analysis. In the 1980s, measurement of biochemical parameters at molecular or
cellular were proposed as sensitive ‘early warning’ tools for biological effects
measurement in environmental quality assessment. The selected biomarkers should
indicate: that the organism has been exposed to pollutant (biomarkers of exposure)
and/or the magnitude of the toxic effects (biomarkers of effect or biomarkers of
stress). Biomarkers are then defined as short-term indicators of long-term
biological effects (McCarthy and Shugart 1990).

Biomarkers were selected among four clusters of early molecular mechanisms of
action of contaminants as: phases I and II of drug metabolism, oxidative stress and
neurotoxicity. Glutathione S-transferase (GST) and catalase (CAT) activities were
modulated by metal or organic contaminants both under field and laboratory
conditions (Pellerin-Massicotte 1994, Prahash and Rao 1995, Regoli and Princi-
pato 1995). Cholinesterase activities appeared as biomarkers of exposure for some
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pesticides and other pollutants on wildlife (Bocquene er al. 1990, Najimi er al.
1997). A multimarker study maybe useful to evaluate the various responses to
natural or anthropogenic changes. The practical approach, carried out by the
official agencies in charge of environmental monitoring, is to establish indexes of
environmental quality taken into account chemical or biological criteria, in order to
classify the sites being monitored in a scale from ‘clean’ to ‘highly polluted’. In
theory, any organism may be of use in a biomonitoring study. The abundance of
potential test organisms should be considered, especially for river fish, commonly
used as sentinel organisms for the detection of environmental pollution in
freshwater. In this case, the distribution of fish species along the river is a major
problem for sentinel species availability. Fish are collected by electric fishing,
minimizing the initial stress, but the mobility and movement patterns of the test
organism will also affect biomarker responses. The exposure levels of fishes to
persistent contaminants are in part related to their level in a food chain (BAFs, i.e.
bioacumulation factors). The aim of this study is to evaluate the biomarker
responses in fish collected during the FISH BIO programme.

Materials and methods

Animals
Three omnivorous species were selected:

® Barbel (Barbus barbus) is the largest cyprinide in Europe. It is a strictly riverine fish (Huet 1949)
living in rivers with fast flow, stony, gravely bottom and well-oxvgenated water. The barbel
distribution extends over the major part of Western Europe (the southern most extension
limited to the basins of the Rhone and the Danube). Relatively sedentary apart from the
spawning period, the barbel can move considerably (10 km) during reproduction period (Baras
1992).

® Chub (Leuciscus cephalus) is widely present in all the French rivers. Except for Scandinavia and
islands in the Mediterranean Sea (Phillipart 1987), the Chub inhabits the whole of Europe,
living in fresh as well as brackish waters, such as the Baltic Sea. Despite capability for adaptation
to all water types, the chub has a marked preference for flowing water with a hard bed.

e Rainbow trout (Oncorfiynchus mvkiss) are know to colonize rivers, lakes and the sea. This species
comes from in the west coast of the USA (Rocky Mountains) and was largely introduced during
the 19th century all over Europe and specially in Western Europe where trout farming is
strongly developed.

Sample collection and preparation

The three studied fish species were collected from 11 sites located in five rivers: Seudre, Dordogne,
Garonne, Tarn and Gave de Pau (figure 2). These sites were selected according to previous studies
conducted by the Adour-Garonne Water Agency. Pareloup lake is considered as a reference site. Fishes
were sampled in late summertime. These sampling were carried out by electrofishing, involving a
temporary paralysis of fish. The sampled animals were weighted and lengthened before being sacrificed.
Animals were sorted according to the sex during dissection. Sex determination was made by examination
of the colour and size of the gonads. Liver, bile, brain and muscle were taken out systematically. Bile was
collected only when the size of the individual allowed removal. Tissues and organs were kept on dry ice
for further analysis.

Preparation of subcellular fractions

All samples were homogenized at 4 C in 100 mM phosphate buffer, pH 7.4 (1/3 w/v) for 1 min using
a Potter-Elvehjem, followed by centrifugation at 9000g for 30 min. Supernatants consisting of the sub-
mitochondrial fractions (S9) were collected and stored ar —80 C until use.

Bile was sampled in vials and then frozen in liquid nitrogen as pure bile without the gall bladder. For
small bile volumes ( <30 pl), an initial dilution was made at the time of sampling.
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Biochemical assays

Enzymatic activities were measured with a dual-beam temperature-controlled Kontron Uvikon 932
spectrofluorimeter for AChE, GST and catalase activities. EROD activities and proteins concentrations
were measured on a microplate-reader (BIOTEC FL600).

Assays were run in triplicate for each individual. AChE, EROD, GST and CAT and in vitro activities
were measured in the post-mitochondrial fraction (S9) by using as substrates acetylthiolcoline (Ellman er
al. 1961}, ethoxyresorufine (Burke and Maver 1974), 1-chloro-2-4-dinetrobenzene (Habig ef al. 1974)
and oxygen peroxide (Clairborne 1985), and were used as described (Michel er al. 1993a, Mora er al.
1999, Vidal ez al. 2001},

Protein concentrations were determined by the method of Bradford (1976) with bovine serum
albumin as standard.

The measurement of PAH metabolites in fish bile were performed by direct fluorescence
measurement (FF/SFS), followed by analysis in high-performance liquid chromarography coupled
with fluorescence detection (HPLC-F) (Van der Qost ez al. 1997, Aas er al. 2001).

Statistical analyses

Biomarkers data werce analysed by carrying out ANOVA and Tukey tests. Discriminant analyses (DA)
allowed the separation of the different sites using factor or discriminating functions as linear
combinations of the original variables (Narbonne ez al. 1999). In order to select the biomarkers with
the most influence in distinguishing among site responses, a discriminatory power was calculated by
ranking analysis as follows:

- YRV, TRV
DP,=> RV, +< 7774 ”* i

where i is the biomarker, » is the number of the root, R, V; is the rank number of the discriminatory
variable for biomarker ¢ and root ».

Discriminatory patterns were presented using two-dimensional graphs of the first two roots covering
the largest fraction of variance. Data were analysed by using the Statistica 6.0 computer software package
(Statsoft, Inc., US Headquarters, Tulsa, USA).

Pollution index

All the studicd biomarkers were gathered in a global index in order to give a relative idea of the
pollution level undergone by the animals. The multimarker pollution index (MPI) for each site was
calculated as follows:

MPL =% " BPL

where { is site, j is the biomarker and BPI is the biomarker pollution index from the table of conversion
(table 1) for individual mean (X)), related to discriminatory factor (DF) of the measure:
DF = (X X

max min + Cl ]([
where X« is the maximum mean, X, is the minimum mean and CI is the confidence interval given by
Tukey’s test.

Finally, a pollution scale was established including five levels (from lightly to highly contaminated).
The index level was then converted into colours (red, orange, vellow, green and blue from the highest to
the lowest pollution effect) to map pollution levels.

Table 1. Index given for each biomarker response according to their rank in a scale related to the
discriminatory factor.
Discriminatory factors

Number of levels 1 2 3 4 5
4 10

Index of response 3 6 12
2 4 7 12
1 2 4 8 14
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The MPI classification scale from 1 to 5 (Narbonne er al. 1999) was first applied in European
BIOMAR Programme.

The global biomarker index of cach site investigated was calculated and converted to a pollution
score level as described (Narbonne er al. 1999).

Results

Acetylcholinesterase activity in muscle and brain

For chub, the cholinesterase activity measured in muscle was significantly
higher in animals from Le Fleix (75%) and from Tauriac (40%) compared with fish
sampled in Pareloup. For barbel, AChE levels were lower at Bourret compared with
Pareloup. Brain AChE activity measured in chub was lower in La Garde ( —75%)
than in Pareloup. No signification activity was observed for barbel and trout
(table 2).

EROD activity

The three species show very different EROD activity from control site. Trout
shows an activity 2.5 times higher than barbel and 6.5 times higher than chub. For
chub, the activities found in La Garde and Lahontan were significantly higher (740
and 565%, respectively) compared with Pareloup (table 2).

For barbel, the highest activities were found in individuals sampled in Bourret
and Rabastens. EROD activity measured in trout samples was significantly higher
in Montespan than in other sites (table 2).

Catalase activity

Statistical tests show significant differences between the control site of Pareloup
and St-André de Lidon (63%) for chub. Barbel, sampled in Rabastens, also showed
a significant difference (75%) with the two other sites. No significant differences
were observed for trout (table 2).

Glutathione S-transferase activity

Only barbel sampled on Bourret revealed a significant difference (167%)
compared with Pareloup (table 2). Interestingly, the catalase activities were quite
different in the three species sampled at Pareloup.

Analysis of fish from Lahontan demonstrated a clear presence of metabolites of
naphthalene and pyrene compared with Pareloup. Moreover, a significant
difference was observed in Millau for naphthalene metabolites compared with
pyrene and benzo(a)pyrene metabolites (table 3).

Discriminant analysis
Given all the biochemical parameters investigated in the present study, EROD
and AChEm were the best studied biomarkers to differentiate between the sampled
sites (table 4). This finding was particularly true with respect to results for chub
and barbel. In trout, EROD and GST were the best discriminant biomarkers.
For all analyses, the two main roots for discrimination between sites were
EROD and AChE. For chub, sites can be ranged from Pareloup, St-Andreé de
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Table 3. PAH metabolites measured in bile from fish collected in sampled sites.

Naphthalene, Pyrene, Benzo(a)pyrene,

Sites FF290/335 FFF341/383 FF380/430
Chub

Pareloup 3287 +8O8 268186 79+28

St-André de Lidon 4615 +5512 610+ 852* 356+ 306*

Le Fleix 2675 L2590 167 + 138 58470

La Garde 2646+ 1778 224+ 145 70476

Lahontan 3826+ 1876* 3187+ 1400* 251 +153*

Tauriac 3136 + 1640 4203 +383 147 +137*
Barbel

Bourret 318641437 477 +260 120+107
Trour

Pareloup 838145130 790 +514 4124300

Clarac 1816+ 732* 280+ 139* 144+ 31

Millau 53373+ 4461 5784351 482+ 447

Montespan 4670 +2659* 621 +461 138+120

FF, fixed wavelength fluorescence.

For naphthalene: (ug naphthalene equivalents ml ' bile); for pyrene: (g pyrene equivalents ml
bile); and for benzo(a)pyrene: (ug benzo(a)pyrene equivalents ml ! bile).

Values are means + SID (standard deviations, n =20).

*Significantly different from reference site (p <0.05).

Lidon to La Garde. For trout, Montespan is clearly discriminated as a highly
contaminated site among the others. For barbel, Pareloup is discriminated from
Rabastens on the EROD basis and from Bourret on the AChE in muscle basis
(figure 1).

Index calculation

The results of multimarker measurement expressed as MPI and BPI for each
site are presented in figure 2. MPI is converted in five pollution levels associated
with a colour from blue to red.

Pollution gradient was clearly indicated by mapping MPIs. Upstream sites
(Clarac and Millau) exhibited a blue index; intermediate sites exhibited a green
index (Montespan, Rabastens Tauriac, Le Fleix); and downstream sites (St-André
de Lidon and Lahontan) exhibited a vellow or an orange index. Moreover, La
Garde and Bourret areas exhibited orange and vyellow index, respectively. The

Table 4. Ranking of the biomarker measured in the present study as listed according to their
discriminant power.

Chub Barbel Trout
Biomarkers DP Biomarkers Dr Biomarkers DP
EROD 5.70 AChEm 4.27 EROD 5.17
AChEm 7.7 EROD 6.71 GST 6.17
CAT 7.83 GST 9.15 CAT 7.17
GST 8.17 CAT 9.15 AChEb 7.67
AchEb 9.17 AChEb 9.15 AChEm 9.17

DP, discriminant power.
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Figure 1. Discriminant analysis for barbel, trout and chub, respectively, sampling sites.

indices in Pareloup lake (selected as the reference site) were blue for trout, barbel
and chub. The main contaminants, usually measured by the Water Agency in the
sampled sites (Mora er al. 2003), indicated pollution by PAHs in Lahontan (there is
chemical industry upstream in Lacq), contamination by heavy metals (specially
cadmium) in the Tarn (Rabastens, La Garde), and high levels of pesticides in
Bourret and St-André de Lidon. The gradient of PCB contamination was found in
the Garonne from Clarac to Bourret.

Discussion

Enzymes activities

AChE is involved in the deactivation of acetylcholine at nerves ending,
preventing continuous synaptic transmission, which is vital for normal functioning
of sensory and neuromuscular systems. Many pesticides are effective AChE
inhibitors and the inhibition of this enzyme has been used to assess the nature
and the extent of exposure of wildlife to agriculture and forestry sprays. The effects
observed in Bourret may indicate the presence of pesticides and/or heavy metals
(Olson and Christensen 1980) in water. Pesticides used near the sampled sites are
highly variable within the year and a better knowledge of agriculture and forestry
practices will be useful to support biochemical data. For Le Fleix and Tauriac, a
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Figure 2. Biomarkers contribution for each station in the Dordogne Garonne basin, South West
France.

higher AChE activity in muscle was found compared with Pareloup, supposedly a
less polluted site (Mora et al. 2003). Indeed, the temperature of the environment
may also have a significant effect on the AChE activities (Bocquene ez al. 1990).

The induction of CYP1A in fish, following exposure to certain classes of organic
contaminants, was the basis of the use of the cytochrome P450 system as biomarker
in pollution monitoring (Payne 1976). Hepatic EROD activity from all fish was
significantly correlated (p <0.05) to PCB body burden (estimated by concentration
in the muscle). A number of field studies have shown a significant linear
relationships between EROD induction and PCBs bioaccumulation in fish
(Flammarion et al. 1998, Monod et al. 1988). Indeed, measurement of EROD
activity in fish is a well-established in vivo biomarker of exposure to several planar
halogenated/polycyclic aromatic hydrocarbons and many structurally related
compounds (Lam and Gray 2003). However, some EROD values appeared to be
lower especially in chub from Le Fleix. Such assumed inhibition of EROD has
already been found on the chub in the presence of heavy metals (Flammarion et al.
2002).

Correlation between EROD activities in fish and concentration of potential
EROD inducers have been reported (Garrigues ez al. 1990, Narbonne ez al. 1991)
but, however, in certain in situ conditions inhibition of EROD activities by other
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contaminations has been observed (Bucheli and Fent 1995, Bruschweiler et al.
1996, Klumpp et al. 2002). However, a direct correlation between single
contaminant and EROD activity can hardly be expected in field situations because
of generalized multiple contamination. Such an effect may derive from the
influence of another natural factor that has not yet been taken into account in
this study (Flammarion er a/. 2002). However, it is known that many non-pollution
variables may have an additional impact on the various enzyme systems, and may
thus interfere with biomarker responses. Other confounding factors have to be
taken into account such as health, condition, sex, age, nutritional status, metabolic
activity, migratory behaviour, reproductive and developmental status, population
density (Altenburger et al. 2003) and seasonal variations. The modulation of
EROD during the year for the eelpout (Zoarces viviparus) shows highest activity in
February March and it decreased afterwards (Ronisz er a/. 1999).

Despite its popularity and apparent success, the mixed-function oxidase (MFO)
system itself is relatively non-specific. Many organisms possess this detoxification
enzyme complex, which can be induced as a response to a wide variety of natural
and xenobiotic compounds. Thus, MFO concentration in field collected samples
are often difficult to interpret, especially in localities where no point sources exist
(Lam and Gray 2003). Exposure to environmental contaminants involves many
complex processes ending by oxidative stress, which can be evaluated by
antioxidant enzyme activity such as catalase. The two responses observed in the
barbel from Rabastens and the chub from St-André de Lidon are likely due to a
higher presence of heavy metals than in the other sampling sites from each species
(data not shown).

Elevated GST activity was measured in barbel found in Bourret. This site
appeared to be contaminated by PCBs (Mora er a/. 2003). Laboratory and field
studies reported a strong GST induction in fish and mussels exposed to PCBs
commercial mixtures or pure congener (Michel er al. 1993).

The major problem we could face in an in situ approach for continental
contamination detection is the large number of compounds that could reach such
ecosystem and could be able to interfere.

The pyrene-type bile metabolites are correlated to total PAHs and pyrene in
liver and muscle (p <0.01) (Mora et al. 2003). The particular pyrene-type bile
metabolites were demonstrated to be relevant as an exposure marker to PAHs in
fish (Aas er al. 2001).

Discriminant analysis

Discriminant analysis (DA) has already proven to be a very useful method for
classifying the pollution status of different sites (Adams er al. 1994, 1996). It is
performed in order to maximize the inter-site variance, thus helping to characterize
the differences between the various sites. Recent examples of the use of DA on
environmental quality data concerned the characterization of different stations
along French rivers (Persat et al. 1985), in a Norwegian fjord (Beyer 1996) and in
Amsterdam inland water sites (Van der Qost et al. 1997), which were based on the
results of biomarker of exposure in fish provided an efficient tool for the statistical
to discrimination between sampling sites. EROD appeared as the main discrimi-
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downstream was mapped by using a colour scale, thus providing useful information
for risk management.
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Abstract

A battery of biochemical parameters was used to evaluate the response of mussels to a
contaminated coastal environment. A multimarker approach was developed, establishing a scale
for the classification of the water quality in European coastal sites (BIOMAR European
programme). This study allows the evaluation of the temporal trends of this scale when applied
to selected sites of European Mediterranean coast (BEEP Biological Effects of Environmental
Pollution in Marine Coastal Ecosystems: European programme). Acetylcholinesterase activity
(AChE) is highly sensitive to organophosphorus and carbamate insecticides and, to some
extent, also to heavy metals. Catalase activity (CAT) and lipid oxidation (evaluated as
malonedialdehyde) are markers of oxidative stress, glutathione S-transferase (GST) activity is
related to conjugation of organic compounds and benzo(a)pyrene hydroxylase activity (BPH) is
a marker of effect of certain planar organic compounds (e.g. polycyclic aromatic hydrocarbons,
PAHs). These parameters were measured either in gills (AChE, GST) or digestive gland (BPH,
GST, CAT, MDA). For each biomarker, a discriminatory factor was calculated (maximum
variation range/confidence interval) and a response index was allocated. For each site, a
Multimarker Pollution Index (MPI) was calculated as the sum of the response index of each of
the five more discriminating biomarkers. As the result of our calculation method, the quality of
the coastal environment at each site can be classified according to a five levels scale. Samples
collected for five cruises in May 2001, 2002, 2003, and September 2001 and 2002 showed MPI
evolutions. The results show that water quality can be classified from class 1 (clean areas in
some sites of France, Italy and Spain) to class 4 (high pollution in main harbours). Results of the
use of the biomarker scale in WP3 (Work Package Concernant Biomonitoring Programmes in
Mediterranean Sea) during the BEEP programme make a strong contribution to the establish-
ment of standardized strategies and methods for internationally agreed protocols for biomarker-
based monitoring programmes. In comparison with scale pollution methodology used in the
BIOMAR programme, the main contribution of BEEP was (1) to select from discriminatory
analysis the biomarkers to be included in calculation of scale pollution; (2) to improve the use of
the biomarker index in order to identify the main contaminants by analysis of individual
contributions to the MPI; and (3) to apply methodology for temporal trends at sampled sites.
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Introduction

Over the past decade, early molecular and cellular biomarkers have been extensively
used in pollution monitoring in aquatic environments (McCarthy and Shugart 1990,
Huggett et al. 1992). Biomarkers were selected among early molecular events
occurring in the toxicological mechanisms of major contaminants (PAHs, PCBs,
heavy metals, pesticides, etc.) and are potentially useful tools for detecting either
exposure to, or effects of, chemicals. Benzo(a)pyrene hydroxylase (BPH) activity was
used in a number of field studies in mussels and some correlations were found with
PAH pollution (Suteau et al. 1988, Garrigues et al. 1990, Narbonne et al. 1991,
Michel et al. 1994). Lipid peroxidation (malonedialdehyde, MDA formation),
glutathione S-transferase (GST) and catalase (CAT) activities were found to be
modulated by metal or organic contaminants both under field and laboratory
exposure (Pellerin-Massicotte 1994, Prahash and Rao 1995, Regoli and Principato
1995). Recently, cholinesterase activities have appeared as biomarkers of exposure for
some pesticides and other pollutants on wildlife (Boquene et al. 1990, Najimi et al.
1997). These data can be useful to scientists to evaluate the specificity of the responses
to natural or anthropogenic changes, but it is very difficult for the environmental
manager to interpret increasing or decreasing changes in biomarker data. Except for
some examples in limited areas and time (Bayne et al. 1988, McCarthy et al. 1990),
the translation of biochemical data into environmental information is limited due to
the difficulty to interpret the temporal and spatial extent of biomarker variation. The
practical approach carried out by the official agencies in charge of environmental
survey is to establish indexes of environmental quality taking into account chemical or
biological criteria in order to classify the sites being monitored in a scale from ‘clean’
to ‘highly polluted’ (usually four for microbiological criteria, or five levels for chemical
criteria). Marine mussels are commonly used as sentinel organisms for the detection
of environmental pollution in coastal waters due to their capacity to accumulate
several organic and inorganic contaminants (Goldberg et al. 1975, Livingstone 1991).
During the BIOMAR European programme (1994-98), the pollution index scale was
developed and first applied to the European coast. Work Package 3 (WP3 Concernant
Biomonitoring Programmes in Mediterranean Sea) was part of BEEP programme
(supported by the European Commission) and aimed to validate the multimarker
approach in pollution monitoring of European coastal environments. The aims of this
study are to evaluate the temporal trends of this scale applied to selected sites of the
European Mediterranean coast. Working sites (identified as clean, intermediate and
polluted) were selected on the Italian, French and Spanish coasts based on historical
knowledge (chemical and biological data) by participant scientific groups.

Materials and methods
Sample collection and preparation

Mussels (Myrilus galloprovincialis) were collected from stations on the European coast
by either grab or skin divers (in water depth up to 40 m). Coastal sites from the
Mediterranean (France, Italy and Spain) were expected to present a wide variety of
contamination patterns, from preserved areas (Aragnon, Porto Fino, Cala Monjoy),
intermediate areas (Lavera, Cortiou, Voltri, Fangal, Los Alfaques) to highly polluted
harbours on the coast (Fos, Genoa, Barcelona). Five sampling cruises took place in
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the same area (May, September 2001, May, September 2002, May 2003). Gills and dig-
estive glands were dissected and immediately stored in liquid nitrogen before analysis.

Biochemical measurements

Biochemical determinations were carried out as described (Labrot et al. 1996). In
gills, AChE and GST activities were measured in the post-mitochondrial fraction (S9)
by using acethylthiocholine (Ellman et al. 1961) and 1-chloro-2-4-dinitrobenzene
(Habig et al. 1974), respectively. In digestive gland, BPH activity was measured in the
microsomal fraction (Michel et al. 1994). GST, CAT activities (Clairborne 1985) and
MDA were determined in post-mitochondrial fraction (S89). The concentration of
endogenous MDA was also measured after reaction with thiobarbituric acid (Buege
and Aust 1978). All these data were expressed in relation to protein concentration
estimated according to the method of Lowry et al. (1951).

Statistical procedure and indices calculation

An ANOVA analysis was used to determine the statistical significance of the individual
biochemical variables among sites. Tukey’s test was used to determine the significance
for individual variables between sites to determine the integrated response of mussel to
the environmental conditions at each sampling site. All the individual biomarkers were
considered jointly within a multivariate context using a canonical discriminant analysis
procedure (Statistica software 6.0 StatSoft, Inc., 2002 Edn). A variable selection
procedure (Adams et al. 1999) was also used to identify and select those variables that
contributed most to the discrimination among the integrated biomarker response for
each site.

In lieu of a common expression of biomarker results (increased or decreased
activity), we developed a simple scoring approach to provide a relative comparison
among sites that exhibited multiple biomarker responses. The multimarker pollution
index (MPI) for each site was calculated as follows:

MPIi = Z BPI

i=i

where 7 is the site, j is the biomarker, BPI is the biomarker pollution index from the
table of conversion (Table I) for individual mean (X;), related to discriminatory factor
(DF) of the measure:

DF = (X,

max

— X, + CD/CI

Table I. Index of response for each biomarker according to their rank in a scale based on discriminatory
factors.

Discriminatory factors

Number of levels 1 2 3 4 5
Index of response 4 10

3 6 12

2 4 7 12

1 2 4 8 14
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where X .. is the mean maximum, X,;, is the mean minimum and CI is the
confidence interval given by Tukey’s test.

Finally a pollution scale was established including five levels (from lightly to highly
contaminated). The global biomarker index of each site and for each cruise was
converted to a pollution level and associated to a colour (red, orange, yellow, green
and blue for classes from 5 to 1). These colours were reported on the map of the
collected sites in order to visualize easily the temporal changes in effects of pollution.

The MPI classification scale from 1 to 5 (Narbonne et al. 1999) was first applied in
European BIOMAR Programme.

Results
Discrinunant analysis

As result of discriminant analysis, the individual biomarker variables are shown in
Table II. In order to select the biomarkers with the most influence in distinguishing
among site responses, a discriminatory power was calculated by ranking analysis
(Table III).

Discriminatory power was calculated using:

R,V R V.
DPIZZR1V1+Z 22 2+Z n Vi
n

where 7 is the biomarker, # is the number of cruises, r is the root of discrimination and
RV; is the rank number of the discriminatory variable for biomaker : and root r.

The order of importance in term of discriminatory power was GSTg >CATdg >
AChEg >BPHdg >GSTdg >MDAdg. Therefore, the first five biomarkers were
selected for MPI calculation.

Index calculation

The results of biomarker measurements to built scale are presented in Table IV; the
discriminatory factors are presented in Table V; the MPI and BPI are presented in
Table VI; and the contribution of each biomarker by station are presented in Figure 1.

The Multimarker Pollution Index (MPI) of each station, for each site for each cruise
is converted in five pollution levels (from highly to lightly contaminated) and associate
with a colour from blue to red (or a number from 1 to 5) related to the pollution level.
These colours are reported in Figure 2, respectively, for French, Italian and Spanish
sites in order to visualize easily potential ‘hot spots’ and the temporal changes in
effects of pollution. Supposed ‘hot spots’ and gradients of contamination were
selected by local research groups in Italy, France and Spain. The relationship
between biomarker response and environmental characteristics was investigated using
the MPI and the profiles of biomarker contributions to the MPI. Moreover, temporal
trends may be estimated by MPI seasonal variations related to successive sampling
cruises.

In French sites, data from BEEP 1 cruise showed (Figure 2A) that the higher MPI
was measured in Cortiou (supposed hot spot), but there was no significant differences
between sites in the Gulf of Fos (a supposed gradient). Results of temporal trends
showed that the MPI remained high in Cortiou (except in May 2002). The mean MPI
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Table II. Individual biomarker variables (canonical roots) measured in mussels (Myzilus galloprovincialis)
sampled from the Mediterranean Sea during the BEEP project used for the discriminatory analysis

procedure.
Variable Root 1 Root 2 Root 3
May 2001 AChE g —0.515 —0.785 0.554
BEEP BPH dg —0.724 —0.365 0.830
CAT dg —0.402 —0.924 —1.793
MDA dg —0.277 0.126 0.176
GST dg —0.027 2.171 0.427
GST g 1.948 —0.296 —0.115
September 2001 AChE g —1.804 —0.927 0.875
BEEP BPH dg 0.212 0.556 0.076
CAT dg 0.447 1.181 —0.588
MDA dg 0.251 0.062 0.224
GST dg —0.568 0.121 —0.905
GST g 1.334 —0.883 —0.361
May 2002 AChE g —0.119 —0.937 —2.022
BEEP BPH dg —0.622 0.111 —0.143
CAT dg —1.549 0.002 0.740
MDA dg 1.239 1.091 —0.138
GST dg —0.061 1.089 1.609
GST g 1.180 —1.460 0.219
September 2002 AChE g —1.241 —0.178 0.093
BEEP BPH dg —0.050 1.094 0.335
CAT dg —0.781 —1.474 0.520
MDA dg —0.245 0.195 0.173
GST dg 0.214 0.017 —2.088
GST g 1.885 0.032 1.148
May 2003 AChE g —0.032 0.626 0.345
BEEP BPH dg —1.084 —0.105 0.043
CAT dg —0.329 0.100 —0.463
MDA dg 0.238 —0.535 —0.707
GST dg —0.020 0.242 0.141
GST g —0.214 0.808 —0.495

All biomarker abbreviations are explained in the abstract.

from four cruises was 38. The MPI average from five cruises appeared relatively low in
Fos and Lavera (24) with a slight seasonal variation (green or blue). Aragnon
exhibited intermediates MPI (mean =28). Biomarker contribution profiles suggested

Table III. Discriminatory power calculated by ranking analysis of variables for each biomarker of response
in mussels (Myzilus galloprovincialis) in Table 1.

Root 1 Root 2 Root 3
Discriminatory
Bl B2 B3 B4 B5 X Bl B2 B3 B4 B5 X Bl B2 B3 B4 B5 X Power
AChEg 5 1 5 2 5 183 2 5 5 5 205 2 1 5 5 18 34
BPHdg 2 5 5 5 1 185 5 5 2 5 222 5 5 5 5 22 36
CATdg 5 5 1 3 5 192 1 5 1 5 141 5 3 5 5 19 32
MDAdg 5 5 2 5 5 225 5 3 5 5 235 5 5 5 1 21 41
GSTdg 5 5 5 5 5 251 5 2 5 5 185 1 2 1 5 14 39
GSTg 1 2 5 1 5 145 3 1 5 1 155 5 5 2 5 22 29




Table IV. Results of biomarker measurements in mussels (Myzilus galloprovincialis) for each station at each of the three sites during BEEP cruises in the Mediterranean
Sea between 2001 and 2003.

AChE activitying GST activity in g GST activity in dg CAT activity in dg BPH activity in dg MDA level in dg

(nmol/mn/mg (nmol/mn/mg (nmol/mn/mg (umol/mn/mg (pmol/mn/mg (nmol/mg
protein) protein) protein) protein) protein) protein)
Site Station Campain (mean +MCI) (mean + MCI) (mean + MCI) (mean + MCI) (mean + MCI) (mean +SE)
France
111 Aragnon May 2001 52.45+13.0 405.13+140.5 267.48+30.4 67.20+16.8 96.85+18.3 0.904+0.21
211 Aragnon September 2001  39.11+5.3 320.00+51.4 141.11+26.6 80.42+21.9 28.51+14.9 0.737+0.39
311 Aragnon May 2002 50.30+7.8 364.76 +64.3 157.67+26.4 134.07+15.5 14.67+8.0 0.127+0.04
411 Aragnon September 2002 88.53+14.4 450.24+68.0 92.35+11.3 59.70+9.9 38.49+186 0.288 +0.05
511 Aragnon May 2003 20.00+2.0 391.25+91.1 305.98 +47.8 125.37+23.2 nd 2.143+0.77
112 Lavera May 2001 42.51+13.0 309.83+140.5 209.37+30.4 50.86+16.8 70.02+18.3 0.993+0.31
212 Lavera September 2001 31.38+5.3 356.36+51.4 114.69+26.6 93.69+21.9 23.62+14.9 0.362+0.24
312 Lavera May 2002 40.44+7.8 221.09+64.3 104.84+26.4 92.99+15.5 14.09+8.0 0.211+0.03
412 Lavera September 2002 51.61+14.4 420.22+68.0 69.93+11.3 44.49+9.9 11.72+18.6 0.344+0.08
512 Lavera May 2003 14.31+2.0 463.63+91.1 256.28+47.8 119.43+23.2 7.88+6.1 1.300+0.50
113 Fos harbour May 2001 41.64+13.0 258.49+140.5 210.02+30.4 68.53+16.8 35.10+18.3 0.801+0.23
213 Fos harbour September 2001 41.86+5.3 406.73+51.4 113.25426.6 54.354+21.9 30.474+14.9 0.5574+0.30
313 Fos harbour May 2002 39.84+7.8 330.74+64.3 127.87+26.4 76.65+15.5 7.69+8.0 0.203+0.07
413 Fos harbour September 2002 57.71+14.4 455.77+68.0 69.26+11.3 51.99+9.9 35.50+18.6 0.275+0.12
513 Fos harbour May 2003 10.69+2.0 320.42+91.1 262.63+47.8 115.01+£23.2 12.47+6.1 0.950+0.54
114 Cortiou May 2001 32.47+13.0 433.81+140.5 262.64+30.4 87.00+16.8 7.45+18.3 0.917+0.28
214 Cortiou September 2001  30.27+5.3 361.83+51.4 173.60+26.6 140.62+21.9 63.26+14.9 0.495+0.15
314 Cortiou May 2002 42.54+7.8 397.91+64.3 165.07 +26.4 100.86 +15.5 15.14+8.0 0.156 +0.04
414 Cortiou September 2002 22.94+14.4 645.59 +68.0 107.39+11.3 70.20+9.9 11.31+18.6 0.284+0.13
514 Cortiou May 2003 nd nd nd nd nd nd
Italy
121 Porto Fino May 2001 58.87+13.0 733.02+140.5 194.74+30.4 75.30+16.8 65.94+18.3 0.9461+0.28
221 Porto Fino ~ September 2001 33.61+5.3 260.22+51.4 132.64+26.6 97.13+21.9 15.38+14.9 0.764+0.36
321 Porto Fino May 2002 45.18+7.8 634.09 +64.3 162.62+26.4 75.16+15.5 15.60+8.0 0.192+0.09
421 Porto Fino  September 2002 57.38+14.4 531.98+68.0 92.06+11.3 75.38+9.9 27.31+18.6 0.390+0.19
521 Porto Fino May 2003 20.73+£2.0 805.11+91.1 319.27+47.8 119.38 +23.2 16.35+6.1 0.715+0.24
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Table IV (Continued)

AChE activitying GST activity in g

GST activity in dg CAT activity in dg

BPH activity in dg

MDA level in dg

(nmol/mn/mg (nmol/mn/mg (nmol/mn/mg (umol/mn/mg (pmol/mn/mg (nmol/mg
protein) protein) protein) protein) protein) protein)
Site Station Campain (mean +MCI) (mean +MCI) (mean + MCI) (mean +MCI) (mean + MCI) (mean +SE)
122 Voltri May 2001 52.08+13.0 584.81+140.5 192.77+30.4 80.35+16.8 68.51+18.3 1.057+0.25
222 Vollri September 2001 28.50+5.3 211.047+51.4 95.07+26.6 59.90+21.9 13.83+14.9 0.630+0.30
322 Voltri May 2002 46.73+7.8 372.42+64.3 122.96+26.4 64.48+15.5 12.03+8.0 0.218+0.11
422 Votri September 2002 47.40+14.4 452.30+68.0 64.10+11.3 46.33+9.9 32.47+18.6 0.287+0.09
522 Voltri May 2003 19.68+2.0 751.66+91.1 369.11+47.8 142.71+23.2 34.96+6.1 0.415+0.22
123 Genoa in May 2001 45.71+13.0 472.94+140.5 181.74+30.4 74.58+16.8 28.46+18.3 1.016+0.47
223 Genoa in September 2001  24.68+5.3 300.72+51.4 125.93+26.6 42.04+21.9 26.83+14.9 0.248 +0.09
323 Genoa in May 2002 33.79+7.8 515.83+64.3 170.63+26.4 66.13+15.5 25.27+8.0 0.405+0.06
423 Genoa in September 2002 40.68+14.4 415.52+68.0 58.69+11.3 32.94+9.9 25.87+18.6 0.252+0.07
523 Genoa in May 2003 15.46+2.0 408.97+91.1 227.26+47.8 135.77+23.2 34.96+6.1 0.256+0.10
124 Genoa out May 2001 57.50+13.0 648.75+140.5 188.45+30.4 72.21+16.8 44.74+18.3 1.029+0.29
224 Genoa out September 2001  30.44+5.3 237.15+51.4 91.93+26.6 58.00+21.9 88.83+14.9 0.582+0.22
324 Genoa out May 2002 4591+7.8 426.07 +£64.3 157.80+26.4 68.68 +15.5 17.06+8.0 0.279+0.11
424 Genoa out September 2002 43.85+14.4 399.81 +68.0 51.61+11.3 33.47+9.9 75.45+18.6 0.329+0.14
524 Genoa out May 2003 11.72+£2.0 424.53+91.1 271.59+47.8 129.97+23.2 14.01 +6.1 0.543+0.22
Spain

131 Cala Monjoy May 2001 47.83+13.0 589.60+140.5 229.54+30.4 85.77+16.8 52.24+4+18.3 0.679+0.13
231 Cala Monjoy September 2001 27.79+5.3 265.99+51.4 171.16 +26.6 135.94+21.9 18.49+14.9 0.481+0.22
331 Cala Monjoy May 2002 nd nd nd nd nd nd
431 Cala Monjoy September 2002 60.80+14.4 466.38 +68.0 87.25+11.3 84.95+9.9 28.68+18.6 0.2714+0.03
531 Cala Monjoy May 2003 12.24+42.0 270.66+91.1 271.09+47.8 112.18+23.2 27.33+6.1 1.023+0.47
132 Fangal May 2001 55.62+13.0 382.51+140.5 167.31+30.4 44.53+16.8 46.08+18.3 0.677+0.06
232 Fangal September 2001  14.89+5.3 189.94+51.4 123.24+26.6 116.82+21.9 36.62+14.9 1.373+0.86
332 Fangal May 2002 nd nd nd nd nd nd
432 Fangal September 2002 42.65+14.4 241.55+68.0 62.04+11.3 28.63+9.9 34.52+18.6 0.242+0.08
532 Fangal May 2003 14.50+2.0 275.59+91.1 216.19+47.8 107.51+23.2 10.12+6.1 0.699+0.35
133 Los Alfaques May 2001 55.79+13.0 351.42+140.5 128.94+30.4 42.79+16.8 38.73+18.3 0.812+0.38
233 Los Alfaques September 2001 27.27+5.3 598.15+51.4 120.11+26.6 61.74+21.9 9.96+14.9 0.294+0.23
333 Los Alfaques May 2002 nd nd nd nd nd nd
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Table IV (Continued)

AChHE activitying GST activity in g GST activity in dg CAT activity in dg BPH activity in dg MDA level in dg

(nmol/mn/mg (nmol/mn/mg (nmol/mn/mg (umol/mn/mg (pmol/mn/mg (nmol/mg
protein) protein) protein) protein) protein) protein)
Site Station Campain (mean + MCI) (mean + MCI) (mean + MCI) (mean + MCI) (mean + MCI) (mean +SE)

433 Los Alfaques September 2002 25.31+14.4 360.81+68.0 70.14+11.3 34.189+9.9 13.85+18.6 0.12340.05
533 Los Alfaques May 2003 16.57+2.0 481.56+91.1 186.48 +47.8 110.82+23.2 5.07+6.1 0.471+0.11
134 Barcelona May 2001 43.90+13.0 1054.394140.5 236.404+30.4 40.34+16.8 46.35+18.3 1.516+0.68
234 Barcelona September 2001 8.15+5.3 466.66 +51.4 119.36+26.6 38.03+21.9 18.48+14.9 0.278+0.08
334 Barcelona May 2002 nd nd nd nd nd nd
434 Barcelona September 2002 30.45+14.4 458.27 +68.0 77.11+11.3 31.324+9.9 17.78+18.6 0.266+0.08
534 Barcelona May 2003 5.99+2.0 427.61+91.1 275.834+47.8 175.99423.2 11.464+6.1 0.821+0.31

n.d., Not determined; g, gills; dg, digestive gland; MCI, mean confidence interval; SE, Standard error.
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Table V. Discriminatory levels for biomarkers of response obtained for each BEEP cruise in the
Mediterranean Sea between 2001 and 2003.

Response Response Confidence Discriminatory Discriminatory
Cruise Biomarkers factor (RF) range (RR) interval (CI) factor (DF) levels (DL)
May 2001 AChE g 3.77 63.93 26.00 3.46 2
BEEP1 GST g 8.01 1181.97 281.00 5.21 4
GST dg 3.44 234.24 60.80 4.85 3
CAT dg 5.26 111.11 33.60 4.31 3
BPH dg 293.50 122.78 36.60 4.35 3
Sept. 2001 AChE g 12.33 44.29 10.60 5.18 4
BEEP 2 GST g 4.47 570.74 102.80 6.55 4
GST dg 17.85 189.39 53.20 4.56 3
CAT dg 9.16 170.37 43.80 4.89 3
BPH dg 50.60 135.90 29.80 5.56 4
May 2002 AChE g 1.49 16.50 7.83 2.05 2
BEEP 3 GST g 2.87 413.00 64.31 4.21 4
GST dg 1.63 65.79 26.43 2.24 2
CAT dg 2.08 69.59 15.15 3.30 3
BPH dg 3.29 17.58 7.97 2.10 2
Sept. 2002 AChE g 3.86 65.59 14.45 3.27 3
BEEP 4 GST g 2.67 404.04 67.98 3.97 4
GST dg 2.08 55.78 11.3 3.47 4
CAT dg 2.97 56.32 9.91 3.84 4
BPH dg 6.67 64.14 18.59 2.73 3
May 2003 AChE g 3.46 14.74 1.98 4.72 4
BEEP 5 GST g 2.97 534.4 91.08 3.93 4
GST dg 1.36 182.63 47.76 2.91 3
CAT dg 1.64 68.48 23.25 2.47 2
BPH dg 6.90 29.89 6.12 3.44 3

pollution by organic compounds in Aragnon, pollution by PAHs in Fos (especially in
May 2001) and mixed pollution (heavy metals and organic compounds) in Cortiou.

Italian sites (Figure 2B) may be ranged by using the MPI average from five cruises
as follows: Porto Fino (31), Genoa in (30), Voltri (29) and Genoa out (28). However,
wide seasonal variations were shown in Genoa harbour (from orange to green) and in
Voltri (from orange to blue). This last site appeared to be strongly impacted in May
2003. Biomarker contribution profiles suggested PAHs and heavy metals pollution in
Genoa harbour and Voltri, especially in May 2001 and 2003. Porto Fino appeared
impacted by organic pollution.

Spanish sites (Figure 2C) ranged from higher to lower MPI averages from four
cruises: Barcelona (34), Cala Monjoy (32), and Los Alfaques and Fangal (22). The
main temporal trend was observed in Barcelona harbour (from green to orange).
Biomarker contribution profiles suggest pollution by heavy metals and organic
compounds in Barcelona harbour and mixed pollution in Cala Monjoy (perhaps
agricultural waste collected by the Lobregat River).

Genoa and Barcelona harbours were suspected to be hot spots from biomarker data
collected during previous BIOMAR programme. Temporal trends were very high in
these sites, suggesting ‘false-negative’ results related to a decrease in enzyme activities
due to the toxic effects in biota due to high pollution levels.
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Discussion

Biomarkers are used increasingly in monitoring programmes for assessing environ-
mental contamination. Many studies have, however, focused on single test organisms
or limited arrays of biomarker responses to assess the health condition of complex
ecosystems (Adams and Ryon 1994). These studies have demonstrated successful and
cost-effective environmental assessments. Several biomarkers were also used in a
pollution-monitoring programme for the Mediterranean Sea (Med Pol, UNEP 1997)
with the aim of evaluating the toxic effects of pollutants on the marine organisms. The
same test organisms were used across the study area and were chosen based on
appropriate features and wide geographical distribution (the main selected organisms
were mussels). Furthermore, a suite of relatively simple, sensitive and low-cost
biomarkers (biomarkers of effect and exposure) was employed by the programme.

Lafontaine et al. (2000) measured five biomarkers (MT, EROD, DNA strand
breaks, LPO, VG) in the soft tissues of zebra mussels (Dreissena polymorpha) in order
to assess the spatial variation of exposure to contaminants along the St Lawrence
River, Canada. The highest responses were measured in specimens from contami-
nated sites, indicating that the measurement of biomarker responses was feasible for
monitoring programmes

Moore et al. (1999) reported on a large-scale biomarker-based biomonitoring
programme for the Black Sea. The lysosomal integrity was strongly associated with
suspended solid input and perceived pollution gradients. The study clearly demon-
strated the biomarker’s ability to pinpoint problem sites with complex contamination
profiles allowing a more focused and effective use of the limited analytical resources.

A rapid assessment of the marine pollution (RAMP) programme developed by
scientists from Plymouth University, UK (Wells et al. 2001), has been in operation in
Brazil for 3—4 years. Local scientists received training in the easy-to-use, inexpensive
and robust procedures.

Through programmes such as GIPME (Global Investigation of Pollution of the
Marine Environment) funded by UNEP, techniques to assess the effects of
contaminant on marine organisms using biomarkers have been developed. In addition,
it is suggested that mussels are considered for use as test species.

With the use of more than one biomarker in monitoring, powerful multivariate
statistics can be used to investigate the data and look for grouping or trends. Chevre
et al. (2003), for example, evaluated effects at the cellular and molecular levels in the
clam Mya arenaria with discrimination methods. Rough set analysis was used to
classify sites and identify important biomarkers for defining the groups. The
improvement of the methodology presented in this paper and carried out during the
BEEP programme provides a procedure to select an appropriate biomarker of
exposure able to discriminate hot spots and multi-exposure effects (discriminatory
analysis).

Burgeot et al. (1996) used several biomarkers to assess biological and genotoxic
effects of marine pollutants in the north-western Mediterranean Sea. A simple method
summarizing biomarker responses was developed, thereby aiding interpretation. They
used star plots to display results for a range of biomarkers and the integrated response
was computed as the star plot area. The integrated response was then used to
investigate spatial and temporal variation in contaminant exposure. The approach was
applied to the Baltic Sea and English Channel sites during the BIOMAR programme,
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and the integrated biomarker responses compared well with PAH and PCB levels
measured in mussel and fish tissues (Beliaeff and Burgeot 2002).

In the same BIOMAR programme, the present authors have developed the MPI
approach in order to give decision-makers enough information expressed in a
simplified form (pollution scale; Narbonne et al. 1999). The pollution scale is now
expressed as a coloured scale easily used for mapping pollution. This made it possible
for 4000 km of the north coast of the Mediterranean coastline to be surveyed
(BIOMAR and BEEP programmes). The MPI procedure has been used by other
countries, especially from North Africa (Morocco and Tunisia).

However, it is generally reported that there is a difficulty in interpreting biomarker
responses and the chemical analysis of main contaminants. The integrated suite of
biomarkers of exposure, i.e. BPH, CAT and GST activities in digestive gland, AChE
and GST in gills, expressed as an individual contribution to MPI, was used to identify
the class of contaminant impacting on the aquatic environment.

It is very difficult to find any specific examples in the literature of failures of
biomarker programmes. Undoubtedly failures have occurred, but these remain
unreported. This is perhaps a reflection of the lack of general acceptance of
biomarkers into routine monitoring programmes (Handy et al. 2003). Although the
MPI procedure appeared well adapted to detect pollution gradients, trends measured
in hot spots (Cortiou, Barcelona, Genoa), indicating a transitory decrease in the
pollution index, suggest a false-negative response in highly polluted sites. In this case,
low enzymatic activity was not related to a low pollution level but to acute toxicity
inducing a decreased cellular metabolism. Selection of non-specific biomarkers
indicating an acute toxic effect might be tested in order that is integrated into the
MPI calculation.
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Résumé : Ce travail s’insere dans un programme de validation des biomarqueurs chez
I’espéce sentinelle Corbicula fluminea pour leur utilisation in situ.

L’objectif de cette étude prospective est la détermination de marqueurs biologiques
susceptibles de venir des biomarqueurs d’effets chez C. fluminea. Ces marqueurs ont été
choisis parmi les grandes fonctions, afin de refléter les diverses altérations pathologiques dues
a I’exposition a un contaminant.

Des expérimentations en laboratoire nous ont permis de développer ces marqueurs (adaptation
sur C. fluminea et sélection des marqueurs en fonction de leur réponse). L’application en
mésocosme (conditions semi-contr6lées) des marqueurs sélectionnés (mesure des bases
oxydées en genotoxicité, activité de la phagocytose en immunotoxicité et changements
structuraux des lysosomes pour I’état général), nous a permis de les valider en tant que
biomarqueurs d’effets chez C. fluminea.

Mots clés : biomarqueurs, bivalve, Corbicula fluminea, cadmium, eau douce, génotoxicité, 8-
oxodG, immunotoxicité, phagocytoses, reprotoxicité, état général, lysosomes, méthacrylate de
méthyle, mélanges, riviéres artificielles.

Abstract: This work belongs to a programme of validation of biomarkers in the sentinel
specie Corbicula fluminea, for their use in the field.

The aim of this prospective study is to determinate some biological markers that could
became biomarkers of effects in C. fluminea. These markers were chosen among great
physiological functions in order to reflect the several pathological alterations undergone
during the exposure to a contaminant.

These markers were developed in several laboratory experiments as they were adapted to C.
fluminea and selected depending of their responses. Markers (oxydated base in genotoxicity,
phagocytosis activity in immunotoxicity and lysosomal structural changes for assessing the
general state) were validated in mesocosms experiments as biomarkers of effects that can be
applied to C. fluminea

Keywords: biomarkers, bivalve, Corbicula fluminea, cadmium, freshwater, genotoxicity, 8-
oxodG immunotoxicity, phagocytosis, reprotoxicity, general state, lysosomes, methyl
methacrylate, mixtures, artificial streams.

Laboratoire de Physico-Toxico-Chimie des systéemes naturels (LPTC), UMR CNRS 5472,
Groupe de Toxicologie Biochimique, Université Bordeaux 1, avenue de Facultés, 33405
Talence, France.
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